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CAPITOLO 1.0 L’inquinamento del suolo da metalli pesanti 
 
Al giorno d’oggi con la crescente attività produttiva industriale assistiamo ad un alto 
inquinamento dei suoli. 
Le maggiori fonti di inquinamento risultano: 
- industrie chimiche e farmaceutiche, produttrici di composti xenobiotici e polimeri sintetici; 
- aziende che lavorano la cellulosa; 
- industria mineraria; 
- combustibili fossili; 
- agricoltura con un intensivo utilizzo di fertilizzanti, erbicidi e pesticidi. 
Gli inquinanti si possono suddividere in due classi maggiori: organici ed inorganici, i 
primi comprendono soprattutto composti idrocarburi derivati dal petrolio, solventi clorati, 
idrocarburi alogenati come tricloroetilene (TCE) ed esplosivi come il trinitrotoluene (TNT). 
Gli inquinanti inorganici includono i composti non-metallici  (arsenico), i radionuclidi 
(uranio) ed i metalli pesanti (mercurio, piombo, cadmio e rame per es.). 
Il rilascio mondiale annuale di alcuni metalli pesanti nell’ambiente è stato stimato pari 
a: 22.000 t per Cd, 939.000 t per Cu, 783.000 t per Pb e 1.350.000 t per Zn (Singh et al., 
2003); solo in Italia sono stati identificati 8.873 siti potenzialmente contaminati per un costo 
di bonifica stimato in circa 510 mln di euro (EEA, 2000). 
Le fonti di inquinamento da metalli pesanti sono numerose e comprendono le industrie 
metallurgiche, i complessi di trattamento dei fanghi, miniere, siti di addestramento militare, 
industrie elettroniche e fertilizzanti agricoli. Non si deve inoltre dimenticare l’apporto dato dal 
traffico delle macchine: le zone adiacenti alle strade sono infatti contaminate dai metalli 
rilasciati dai motori, dai freni, dal lubrificante e dalla combustione del carburante (Viklander, 
1998; Birch e Scollen, 2003; Gulson et al., 1981) 
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CAPITOLO 2.0  I metalli pesanti 
 
Non esiste un’unica definizione di metallo pesante ed i criteri di classificazione fanno 
riferimento a caratteristiche quali il peso molecolare (PM), il numero atomico (>20) o la 
densità ( >5,0 g/cm3 ) (Argilla, 2003); risultano comunque tutti tossici anche a basse 
concentrazioni. 
Ciononostante alcuni dei metalli pesanti sono necessari per il normale sviluppo della 
pianta (Zn, Se, Cu e Mn) ma solo a bassissime concentrazioni. 
Sull’uomo la dannosità dei metalli pesanti è dovuta alla loro capacità di danneggiare il 
DNA, agli effetti carcinogeni e mutageni; in genere si verificano danni neurologici (piombo), 
problemi cardiovascolari e cancri della pelle (arsenico), perdita di tono muscolare, cecità 
parziale e deformità in bimbi esposti al metallo nella fase uterina (mercurio) solo per citare 
alcuni degli effetti più eclatanti (WHO, 1997).  
Le  proprietà chimico-fisiche dei metalli  influenzano la loro disponibilità nel terreno: 
- raggio ionico e carica influenzano la capacità vicariante del metallo nelle diverse strutture 
cristalline; 
- il rapporto carica/raggio ionico (potenziale ionico) influenza l’affinità dello ione per le 
superfici cariche, cosa che dà un’indicazione sul suo potere flocculante e sulla forza con cui 
viene trattenuto dalle superfici colloidali; 
- elettronegatività e prodotto di solubilità dei relativi solfuri indicano la tendenza del metallo a 
formare derivati con radicali alchilici elettropositivi e sulla affinità per i vari gruppi imminici, 
amminici e sulfidrilici della sostanza organica presente nel terreno; 
- la tendenza a formare idrati, carbonati, solfati e fosfati e la stabilità ai diversi pH ed a diversi 
potenziali redox ci possono essere utili per intuire la disponibilità per le piante nelle diverse 
condizioni fisico-chimiche. 
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- il numero di coordinazione, se inferiore a 6, genera una correlazione positiva del metallo con 
minerali a struttura ottaedrica, se superiore  indica una maggiore affinità per la sostanza 
organica; 
- le varie costanti di stabilità dei chelati coi metalli sono un buon indicatore del grado di 
tossicità poiché più il complesso è stabile e più permane nelle membrane biologiche. 
Lo studio del comportamento dei metalli nel suolo è reso complicato dal fatto che essi 
non vi permangono nella forma in cui vi arrivano ma seguono un destino influenzato dai 
fattori sopraelencati, per cui si possono ritrovare nelle seguenti forme: 
- come parte integrante di reticoli cristallini; 
- come impurezza interstrato; 
- come precipitati semplici o complessi; 
- come ioni inorganici semplici o complessi; 
- come complessi organici solubili o insolubili; 
- come cationi di scambio addensati sulle superfici attive dei colloidi minerali e organici;  
infine possono anche far parte di combinazioni delle associazioni sopra riportate. 
Si deve inoltre considerare che il terreno è un sistema in continuo mutamento dovuto a 
vari fattori e quindi un metallo non permane sempre in una determinata forma. 
 
Tab. 1 - Fattori abiotici che influenzano la biodisponibilità dei metalli pesanti nella rizosfera. 
Stimolanti      Limitanti 
Diminuzione del pH    Aumento del pH e del contenuto di Ca2+ 
Concentrazione delle soluzioni circolanti  Dilavamento del terreno 
Processi di diffusione nelle soluzioni   Adsorbimento 
Diminuzione del potenziale redox   Aumento del potenziale redox 
Composizione minerale del suolo    
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Infine, la biodisponibilià di un metallo nel suolo e quindi la sua tossicità è dovuta a 
fattori biotici ed abiotici: nel primo gruppo riportiamo per esempio l’acidificazione del suolo 
e l’escrezione di chelanti da parte della pianta; nel secondo gruppo il pH del suolo, la 
concentrazione delle soluzioni circolanti e la diminuzione del potenziale redox, per citare i 
più importanti. 
Tab. 2 - Fattori biotici che influenzano la biodisponibilità dei metalli pesanti nella rizosfera 
Stimolanti      Limitanti 
Acidificazione del suolo    Selettività delle membrane biologiche 
Attività dei traslocatori    Danneggiamento delle membrane radicali 
Rilascio dei riduttori    Strategie per evitarel’ingresso dei metalli 
Escrezione di molecole chelanti   Rilascio di ossidanti 
 
 
2.1 - Fitotossicità dei metalli pesanti  
Il genere e l’entità del danno è in relazione  a fattori come tipo di metallo, sua 
concentrazione,  specie di pianta, organo colpito e  stadio di sviluppo. A basse 
concentrazioni sono messi in atto meccanismi di esclusione, traslocazione e complessazione 
del metallo nel citoplasma mentre ad alte concentrazioni, una volta danneggiate le barriere 
primarie, aumenta l’ingresso di metalli pesanti e, sia i metalli riducenti che quelli non 
riducenti, possono determinare uno stress ossidativo  (Navari-Izzo et al., 1998, 1999; 
Quartacci et al., 2001). 
Molti esperimenti indicano che i metalli di transizione agiscono come catalizzatori in 
reazioni di ossidoriduzione di molecole biologiche e questo potrebbe essere una delle cause 
della loro tossicità. 
I metalli come Cr, Cu, Hg, Fe, Ni, Pb e V hanno mostrato la capacità di generare 
specie attivate di ossigeno (ROS), in grado di danneggiare DNA, di ossidare le membrane 
lipidiche, alterare il metabolismo del calcio e ridurre i gruppi solfidrilici.  
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Si genera così una reazione Fenton di ossidoriduzione: 
Me(n-1)+ + O2 → Me (n-1)+ ……O2 → Men+ + O2.- 
    2 O2.- + 2H+ → H2O2 + O2 
    Men+ +  O2.-   →   Me(n-1)+ + O2         
              H2O2  +  Me(n-1)+   →   Men+  +  .OH + OH-                                                                         
Inoltre metalli come ferro e rame, se in prossimità dei siti di legame della membrana, 
possono portare alla formazione di radicali idrossilici come (.OH) tramite la reazione di 
Haber-Weiss. Ci si è chiesti se anche i metalli non-redox, incapaci di partecipare a reazioni di 
ossidoriduzione, possano generare comunque specie attivate di ossigeno. La produzione di 
forme attivate di ossigeno nelle piante può esser dovuta all’attività di enzimi redox legati o 
associati alle membrane plasmatiche delle cellule. I metalli pesanti tendono ad interferire 
negativamente col trasporto elettronico nei mitocondri e nei cloroplasti e l’eccesso di ioni 
metallici tende a bloccare il flusso di elettroni nel PSII, generando un eccesso di energia che 
favorisce la formazione di forme attivate di ossigeno trovando così la causa del danno 
ossidativo generato anche da metalli non-redox (Navari-Izzo et al., 2001). 
 
2.2 - Meccanismi di resistenza 
I meccanismi di resistenza della pianta sono la chelazione, la biotrasformazione, la 
compartimentalizzazione e la capacità di riparare rapidamente i danni apportati dai metalli 
pesanti alla cellula (Salt et al., 1998): 
 Compartimentalizzazione 
I metalli pesanti, una volta chelati, vengono accumulati all’interno dei vacuoli (Vogeli-Lang e 
Wagner, 1990) e tale meccanismo sembra essere veicolato da un sistema antiporto Me/H ed 
un trasportatore-fitochelatina ATP dipendente (Salt e Rauser, 1995; Salt e Wagner, 1993). 
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Anche i tricomi delle foglie sembrano in grado di funzionare come sito di accumulo per i 
metalli Se (Quin et al., 2008), Cd (Küpper et al., 2000; Ager et al., 2002), Zn (Küpper et al., 
2000; Zhao et al., 2000) e Cu (Arru et al., 2004). 
 Biotrasformazione 
La tossicità di alcuni metalli pesanti quali Cromo, Selenio ed Arsenico può essere diminuita 
tramite la loro riduzione oppure incorporandoli con molecole organiche; per esempio, il 
selenio è dannoso per le cellule perché è chimicamente simile allo solfo e ne può prendere il 
posto nelle proteine: in tal caso viene metabolizzato a seleniocistina (SeCys) e sostituisce 
facilmente la cisteina nelle proteine alterando le funzioni di queste (Stadtman, 1990; 
Anderson, 1993); per evitare tale problema le iperaccumulatrici di Se come Astragalus 
metilano SeCys generando metilseleniocisteina (MeSeCys), un composto difficilmente 
incorporabile nelle proteine (Brown e Shrift, 1981). 
 Meccanismi di riparazione cellulari  
Uno dei meccanismi più utilizzati dalla cellula per sostenere lo stress da metalli pesanti, come 
il rame, sembra essere quello di riparare i danni indotti alla membrana. I danni alle membrane 
vengono prevenuti tramite induzione di enzimi antiossidanti come perossidasi (Sgherri et al., 
2001; Milone et al., 2003), superossido dismutasi (Navari-Izzo et al., 2003; Sgherri e Navari-
Izzo, 1995), i fenoli (Sgherri et al., 2003) ed i tocoferoli (Navari-Izzo et al., 2003), il 
glutatione (Navari-Izzo et al., 1997; Navari-Izzo e Quartacci, 2001) ed il ciclo 
ascorbato/glutatione. 
 Chelazione  
La capacità di legare il metallo ad una molecola ne riduce sostanzialmente la sua tossicità; le 
classi di molecole più impegnate in questo processo sono due: metallothioneine e 
fitochelatine. Le prime sono polipeptidi a basso peso molecolare ricchi di cisteina; la loro 
sintesi è indotta dal rame ed hanno un’alta affinità per questo metallo in particolare. Le 
Fitochelatine sono molecole a più alto peso molecolare costituite da peptidi ricchi in cisteina, 
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conosciute per la loro attività ligante su rame e cadmio nelle piante; oltre che a queste due 
classi di molecole, i metalli possono legarsi anche ad aminoacidi, acidi organici e fenoli. 
 
2.3 - Processi di legame e trasporto  
2.3.1 - Le molecole leganti  
Alcuni metalli sono essenziali per lo sviluppo della pianta perchè hanno una funzione 
strutturale oppure perché necessari per proteine ed enzimi in processi metabolici; per altri 
metalli invece non esistono funzioni nella pianta (Cd e Pb per es.) ma risultano tossici anche a 
bassissime concentrazioni. 
Quando la pianta è sottoposta a stress da metalli pesanti sintetizza metaboliti che si 
accumulano a concentrazioni millimolari, soprattutto aminoacidi; peptidi (glutatione e 
fitochelatine); poliamine; nicotianammina ed acido mugineico (Sharma e Dietz, 2006). 
Tra gli aminoacidi la prolina è uno dei più importanti ed ha funzione di osmolita, fonte di 
elettroni, stabilizzatore di macromolecole, costituente della parete cellulare ed eliminatore di 
radicali liberi (Matysik et al., 2002); la sua sintesi parte dal glutammato ed è  molto studiata in 
relazione a stress abiotici come deficit idrico, salinità, basse ed alte temperature ed altri stress. 
Un’alta concentrazione di prolina, in genere sintetizzata in quantità maggiore nei germogli che 
nelle radici, è stata correlata con un’alta tolleranza ai metalli pesanti, probabilmente a seguito 
della formazione di  un complesso Pro-Me (Sharma et al., 1998). La capacità dei metalli di 
stimolare la formazione di prolina varia da metallo a metallo, almeno in Silene vulgaris (Schat 
et al., 1997);  rame e cadmio però sembrano essere forti induttori della sintesi di prolina anche 
in altre piante: in Lemna minor la sintesi di prolina indotta da Zn e Cu è molto rapida e la si 
può osservare già a 6 ore dal trattamento (Bassi e Sharma, 1993). Allo stesso modo un rapido 
incremento del livello di questo aminoacido si registra anche nelle foglie di riso dopo 4 ore dal 
trattamento ed in Scenedesmus, sempre a seguito di un trattamento con rame e zinco (Chen et 
al., 2001). In alcuni casi sembra che l’accumulo di prolina sia una conseguenza delle 
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variazioni del bilancio idrico della pianta (Barcelo e Poschenrieder, 1990): infatti, poiché alte 
concentrazioni di metalli agiscono negativamente sul bilancio idrico determinando perdita di 
acqua da parte della pianta, se si blocca la traspirazione mantenendo l’ambiente ad un’umidità 
del 98% si inibisce l’accumulo di prolina quasi del tutto (Schat et al., 1997). L’attività 
chelante della prolina è altrettanto importante ed è stata riscontrata in vitro la sua azione di 
protezione verso l’enzima glucosio-6-fostato-deidrogenasi e nitrato-reduttasi contro l’azione 
inibitrice di Cd e Zn, consistente nella chelazione degli ioni liberi (Sharma et al., 1998). È 
stata inoltre dimostrata in vitro la sua capacità di eliminare i radicali liberi (Matysik et al., 
2002) anche se non interagisce con il radicale superossido (Smirnoff e Cumbes, 1989). Si 
ritiene comunque che tale molecola sia in grado di detossificare le ROS anche in vivo: infatti 
in Scenedesmus pre-trattamenti a base di prolina hanno diminuito la perossidazione lipidica 
indotta da rame (Tripathi e Gaur, 2004). 
Circa tre quarti delle piante iper-accumulatrici sono accumulatrici di Nickel e, in 
Alyssum, tale caratteristica è stato dimostrato essere associata alla capacità di produrre 
istidina; si è osservato infatti su A. montanum che una somministrazione di istidina incrementa 
il trasporto di Ni nei germogli ed un comportamento simile si è notato anche in Brassica 
juncea (Kerkeb e Krämer, 2003). Oltre a Ni, anche lo Zn è stato rilevato essere complessato 
dall’istidina mentre la capacità di complessare i metalli, come il rame per esempio, è stata 
dimostrata in un esperimento ove una cellula di lievito, sulla cui superficie era stato legato 
un’oligopeptide di istidina, ha mostrato di adsorbire da 3 ad 8 volte ioni rame rispetto ad una 
cellula non modificata e (ovviamente) di essere più resistente a questo metallo (Kuroda et al., 
2001). Oltre ai due aminoacidi sopraelencati ricordiamo l’Asparagina, sulla quale sono state 
fatte ricerche in vitro sul suo ruolo come legante di Cd, Pb e Zn (Bottari e Festa, 1996). Uno 
studio sull’equilibrio dei complessi metallici nello xilema di orzo e pomodoro suggerisce che 
la maggior parte del Cu e del Ni sia complessato da istidina ed asparagina (White et al., 1981). 
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L’aminoacido Cisteina poi è importante per la sintesi del glutatione e delle 
fitochelatine ma anche per il suo ruolo di antiossidante e chelante. 
Altri aminoacidi dei quali si osserva generalmente un incremento nelle piante trattate 
con metalli sono acido glutammico, valina e prolina (Liao et al., 2000). 
Le Poliamine putrescina2+ , spermidina3+ e spermina4+ si ritrovano in tutti gli 
organismi; esse sono in grado di influenzare una gran varietà di processi nelle piante, tanto da 
essere considerate come messaggeri secondari (Evans e Malmberg, 1989; Slocum e Flores, 
1991; Kakkar e Sawhney, 2002). Hanno la capacità di legarsi agli acidi nucleici ed affinità per 
i fosfolipidi nel citoplasma e la loro attività aumenta quando la pianta è sottoposta a stress ed 
hanno una marcata capacità antiossidante, fermando l’accumulo di O2.-, probabilmente tramite 
l’inibizione della NADPH ossidasi (Papadakis e Roubelakis-Angelakis, 2005). Nonostante 
quanto precedentemente detto non si è ancora trovato uno specifico ruolo per le poliamine in 
piante sottoposte a stress da metalli anche se è stato osservato un loro incremento in risposta a 
questo tipo di stress. In avena il contenuto in putrescina nelle foglie aumenta fino a 10 volte se 
trattata con Cd mentre l’incremento di spermidina e spermina è marginale (Weinstein et al., 
1986); in Phaseolus vulgaris trattato con Cd le quantità di poliamine variano da organo ad 
organo: putrescina, per esempio, aumenta in radici, ipocotile ed epicotile; spermidina aumenta 
nell’ipocotile, diminuisce nelle foglie e non cambia nelle radici; spermina invece diminuisce 
in tutti gli organi (Weinstein et al., 1986). 
Le fitochelatine (PCs) sono molecole la cui produzione è indotta dai metalli ed hanno 
una funzione detossificante per la cellula; la loro struttura generale è (γ-Glu-Cys)n ripetuta, 
ove n =2-11 ma generalmente è 2 o 5 con una glicina terminale; esistono tuttavia anche 
strutture leggermente diverse da quella descritta. Si ritiene che la sequenza degli eventi che 
porta alla detossificazione sia dovuta alla attivazione della PCs-sintasi, chelazione dello ione e 
transporto nel vacuolo per essere complessato (forse con solfati od acidi organici). Le PCs 
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sono in grado di formare complessi con metalli come Cd, Ag, Hg, Pb e Cu ma in vivo si sono 
trovati solo complessi con Cu, Ag e soprattutto Cd (Cobbett, 2000). 
Le metallotioneine (MT) sono anch’esse peptidi ricchi in cisteina ma sintetizzati 
geneticamente e si ritiene che le due classi di molecole abbiano un ruolo diverso nella 
detossificazione. Sebbene il loro ruolo sia chiaro nei funghi e negli animali, nelle piante la 
loro funzione nella detossificazione resta ancora incerta: sono stati proposti vari ruoli come 
quello di antiossidante oppure come riparatore di danni della membrana plasmatica. Si avanza 
infine l’ipotesi che possano avere ruoli differenti a seconda del tipo di metallo (Hall, 2002). 
La nicotianamina (NA) è una molecola ubiquitaria che ha formula C12H21N3O6, è 
incolore e, nelle piante, viene sintetizzata a partire da tre molecole di metionina dalla 
nicotianammina-sintasi; assieme all’acido mugineico è una molecola di risposta sintetizzata 
soprattutto in carenza di Fe. Originariamente la nicotianamina è stata scoperta in piante di 
Nicotiana tabacum, ma solo nelle graminacee è in grado, tramite NA-aminotransferasi 
(NAAT), di essere convertita nel fitosideroforo acido mugineico. È in grado di chelare metalli 
ma soprattutto il ferro (Fe(II) e Fe(III)): infatti piante mutate di pomodoro (chloronerva) in cui 
la sintesi di NA era stata bloccata mostravano segni di Fe-carenza (Pich e Scholz, 1996; 
Stephan et al., 1996). In tabacco e nelle graminacee, NA si forma dalla trimerizzazione di 2 
molecole di S-adenosil-metionina, reazione catalizzata dalla nicotianammina-sintasi (NAS). 
Esperimenti recenti su tabacco, ove NA veniva dimuita tramite l’inserzione del gene 
per la sintesi di NAAT preso da orzo, hanno mostrato decrementi notevoli di Zn, Cu e Fe nelle 
foglie e negli organi fiorali. La sovra-espressione del gene per NAS, sempre in tabacco ha 
invece incrementato la quantità dei tre elementi precedenti (Zn, Cu e Fe), nelle foglie e negli 
organi fiorali, portando una ulteriore prova al ruolo di NA come trasportatore a lunga distanza 
(Takahashi et al., 2003). Schmidt (2003b) invece ha avanzato l’ipotesi che NA, oltre che 
chelante intracellulare, possa essere necessaria per il caricamento e lo scaricamento del ferro 
nel floema ma non per il suo trasporto. Contrariamente all’acido mugineico, NA non viene 
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secreta dalle radici e si ritiene che uno dei suoi ruoli nella pianta sia quello di legarsi al ferro 
per mantenerlo nello stato ferroso (Curie e Briat, 2003): in particolare si pensa che NA sia 
legato al Fe nei vacuoli e che il complesso vi entri tramite le proteine trasportatrici della 
famiglia yellow stripe-like (YSL) (Haydon e Cobbett, 2007). 
 
2.3.2 - Proteine trasportatrici 
2.3.2.1 - Proteine per l’efflusso dei metalli 
La super-famiglia P-ATPasi utilizza l’energia liberata dall’idrolisi dell’ATP per 
trasportare i cationi attaverso le membrane biologiche ed è divisibile in diverse famiglie, 
comprendente le P1B-ATPasi: in Arabidopsis thaliana sono stati individuati 8 geni (HMA1-
HMA8) per la sintesi di altrettanti trasportatori P1B-ATPasi. I primi 4 membri di questi 
(HMA1-HMA4) sono deputati al  trasporto di cationi divalenti (Zn, Cd, Pb e Co) mentre i 
restanti membri per il trasporto degli ioni monovalenti Cu e Ag. 
L’espressione di HMA2 ed HMA4 a livello vascolare ci fa ritenere che possano avere 
un ruolo nel caricamento e nello scaricamento dei metalli dallo xilema. Infatti un simile 
pattern di espressione è simile a quello osservato per i trasportatori di Boro (BOR1) (Takano 
et al., 2005) e fostato (PHO1) (Takano et al., 2002; Hamburger et al., 2002), entrambi 
coinvolti nel caricamento dei metalli nello xilema. Tra i membri della classe di trasportatori di 
Cu e Ag, P1B-ATPasi, abbiamo HMA7, importante per lo spostamento del Cu ai recettori 
ormonali nei compartimenti dell’apparato di Golgi. Recentemente si è avanzata l’ipotesi che 
l’attività del gene HMA5 nelle radici sia indotta dal rame (Andres-Colas et al., 2006).  
La famiglia CDF (Cation-Diffusion-Facilitator) è una famiglia ubiquitaria di proteine 
che trasportano i metalli fuori dal citoplasma. Il primo gene per CDF caratterizzato in 
Arabidopsis thaliana è stato il trasportatore di zinco ZAT1 (rinominato successivamente 
MTP1) e la sua sovra-espressione conferisce alla pianta tolleranza allo Zn. Il trasportatore 
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AtMTP1 è localizzato sulla membrana vacuolare delle foglie e delle radici, suggerendo un suo 
ruolo nella compartimentalizzazione dello Zn nei vacuoli (Colangelo e Guerinot, 2006). 
 
2.3.2.2 - Proteine per l’assorbimento dei metalli 
Molti dei trasportatori di questa famiglia translocano i metalli nel citoplasma della 
cellula sia prelevando il metallo dalla plasma-membrana sia mobilizzandolo dagli organelli 
interni. Le proteine YSL (Yellow-Stripe-Like) sembrano in grado di intervenire 
nell’assorbimento dei metalli complessati con fitosiderofori o con NA. Tali proteine sono state 
studiate soprattutto in mais: la proteina  ZmYS1 funziona come simporto per il trasporto di 
complessi Fe-fitosideroforo;  
si ritiene inoltre che l’omeostasi di  Fe e forse Mn, Zn e Cu, sia regolato dalle YSLs (Roberts 
et al., 2004; Schaaf et al., 2004). 
In A. thaliana sono stati recentemente studiati più in dettaglio due membri di questa 
famiglia: AtYSL1 e AtYSL2. Il primo (AtYSL1) è un gene specifico dei germogli il cui livello di 
trascrizione incrementa in risposta ad alte concentrazioni di Fe nella soluzione nutritiva; studi 
su giovani silique e calaza (l’apice della nucella) di mutanti ysl1 supportano ulteriormente la 
teoria che questo trasportatore abbia un ruolo nel rifornimento di Fe al seme durante il suo 
sviluppo. L’attività di AtYSL2 risponde alle concentrazioni di rame e zinco e  la sua probabile 
localizzazione in membrane laterati suggerisce un suo ruolo nel trasporto dei metalli nelle 
nervature (Colangelo e Guerinot, 2006). 
La famiglia NRAMP (natural resistance associated macrophage protein) comprende 
trasportatori di metalli presenti anche nei mammiferi, NRAMP2, DCT1 (divalent cation 
transporter), DMT1 (divalent metal ion transporter), che agiscono su un’ampia gamma di 
substrati (Gunshin et al., 1997) ed hanno svariate funzioni nell’assorbimento del Fe intestinale 
(Cellier e Gros, 2004); allo stesso modo le NRAMP delle piante sembrano implicate nel 
trasporto di alcuni cationi divalenti, compreso il ferro (Bereczky et al., 2003; Curie et al., 
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2000; Kaiser et al., 2003; Thomine et al., 2000). I geni AtNRAMP3 e AtNRAMP4 hanno in 
comune un pattern di espressione simile, una regolazione della trascrizione regolata dal Fe ed 
una localizzazione subcellulare a livello della membrana vacuolare (Lanquar et al., 2005; 
Thomine et al., 2003). 
In genere le proteine appartenenti alla famiglia ZIP contribuiscono alla omeostasi degli 
ioni metallici tramite il trasporto di cationi nel citoplasma e nei batteri, funghi, animali e 
piante sono stati identificati più di 100 proteine appartenenti a questa famiglia. La iper-
accumulatrice di Zn e Cd Thalapsi caerulescens ha un elevato grado di espressione del gene 
TcZNT1 quando incrementa l’assorbimento di Zn. I livelli di trascrizione del gene ZIP6, in 
germogli e radici di Arabidopsis halleri (una iper-accumulatrice di Zn) è maggiore rispetto a 
quelli di  Arabidopsis. thaliana, per cui si ipotizza che questo gene (ed il relativo 
trasportatore) sia implicato nel trasporto e nell’accumulo di questo metallo. Il principale 
membro della famiglia ZIP, in A. thaliana, è AtIRT1 (iron regulated transporter 1); questo è in 
grado di codificare per il principale trasportatore di Fe sulla superficie radicale ed un gene 
simile, OsIRT1, è stato trovato in riso e sembra avere un ruolo simile nel trasporto del Fe in 
condizione di ferro-carenza (Colangelo e Guerinot, 2006). Infine, sono stati trovati in A. 
thaliana 5 membri della  famiglia Ctr, COPT1-COPT5 (Sancenon et al., 2003), proteine con 
alta affinità per il rame, ma solo COPT1 è stata caratterizzata in dettaglio. Si è visto che piante 
nelle quali veniva fatto esprimere COPT1 antisenso diminuivano l’assorbimento e l’accumulo 
di Cu nelle foglie, inoltre si sono registrati difetti nello sviluppo del polline, incremento della 
lunghezza delle radici, difetti comunque tutti reversibili con la somministrazione di Cu 






CAPITOLO 3.0  Il rame 
 
È un elemento di transizione caratterizzato dalla capacità di formare complessi 
altamente stabili ed in grado di trasferire facilmente elettroni; si trova nella crosta terrestre a 
concentrazioni che si aggirano sui 70 mg/Kg (Cipolli, 2004) benchè nei suoli antropizzati 
questo valore possa incrementare notevolmente. Può esistere sotto forma di Cu0  ma le forme 
più frequenti sono Cu1+ e Cu2+, generalmente associato con carbonati, solfati, idrossidi di 
ferro e di alluminio (Cipolli, 2004). 
La maggior fonte di contaminazione da rame sono i fungicidi utilizzati in agricoltura, 
da quando nel 1878 è stata scoperta la sua efficacia contro la Plasmopara viticola. Nel suolo 
si lega fortemente soprattutto alla sostanza organica ed alle argille; la sua mobilità poi è in 
funzione di parametri come pH, concentrazione del rame nel terreno e presenza di altri ioni 
potenzialmente competitivi (Cipolli, 2004). 
La funzione nella pianta è principalmente quella di partecipare a reazioni enzimatiche 
di ossido-riduzione; ha una grande affinità per peptidi, gruppi sulfidrilici (quindi per proteine 
ricche in cisteina), gruppi carbossilici e fenolici e nello xilema è presente, al 98-99%, sotto 
forma complessata. Le molecole più importanti in cui è presente sono: plastocianina, Cu-
proteine, superossido dismutasi, citocromo ossidasi, ascorbato ossidasi, diamina ossidasi, 
fenol-ossidasi. È inoltre coinvolto nella formazione del polline, nel metabolismo dell’azoto 
ed ha anche un ruolo strutturale nella lignificazione (Marschner, cap. 9.3.4); in carenza di Cu 
si assiste spesso alla modificazione della quantità di carboidrati e lipidi nella pianta 
(Marschner, cap. 9.3.2-3). 
Per buona parte delle specie da raccolto la concentrazione critica è superiore ai 20-30 
µg/g di sostanza secca  ma le differenze possono essere marcate tra le varie specie. 
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Rispetto agli altri metalli è un elemento con una soglia di tossicità molto vicina alle 
concentrazioni di rame trovate normalmente nei vegetali (Tab. 3) e proprio per questo la sua 
quantità nella pianta deve essere regolata con precisione. 
 
Tab. 3 - Soglie di carenza, normalità e fitotossicità di alcuni metalli pesanti (adattata da Pugh et al., 2002) 
STATUS   Concentrazione dei metalli (mg Kg -1) 
 
          Cd              Cu          Pb                   Zn 
       -    <1-5     -     <10 





Tossicità        5-700   20-
100 
   30-300      >100 
 
 
I danni causati dal rame in eccesso nella cellula sono innanzitutto di tipo ossidativo, infatti  
all’interno della cellula il Cu2+ viene ridotto a Cu+ ed in tale forma è instabile e tende ad 
essere ossidato secondo la reazione di Fenton generando forme attivate di ossigeno (ROS) 
(Navari-Izzo et al., 1998, 1999). 
Generalmente questi danni di tipo ossidativo si sviluppano a livello dei cloroplasti, gli 
organelli della pianta più colpiti dall’eccesso di rame. Si assiste per questo alla riduzione 
della biosintesi dei pigmenti, alla modificazione strutturale di quelli già esistenti, alla 
modificazione delle proteine del sistema fotosintetico ed al cambiamento  della forma e del 
numero dei tilacoidi in generale: infatti i complessi proteici dei pigmenti dei tilacoidi sono 
distribuiti all’interno del doppio strato lipidico, così che qualsiasi cambiamento nella 
composizione lipidica e nella fluidità di quest’ultima, può alterare la conformazione, 
l’orientamento e la funzione delle proteine coinvolte nel trasporto elettronico fotosintetico. 
Più specificatamente l’eccesso di rame provoca il danneggiamento del complesso dei 
fotosistemi I e II: in particolare il PSII sembra essera più sensibile del PSI ed i danni causati 
possono riguardare sia il lato ossidante che quello riducente del PSII (Quartacci et al., 2000). 
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La diminuzione della concentrazione di clorofilla invece è forse dovuta anche 
all’effetto antagonista che il rame esercita sul ferro nell’assorbimento radicale, per cui la 
mancanza di clorofilla sarebbe una conseguenza della Fe-carenza più che un effetto diretto 
del rame ( Pätsikkä et al., 2002). 
In esperimenti su grano, l’eccesso di rame, porta ad un cambiamento nella 
composizione del PSII in fatto di polipeptidi e glicerolipidi con conseguente perdita di 
stabilità ed alterazione di entrambi i lati (donatore ed accettore) del PSII e del suo centro di 
reazione anche se il grado di insaturazione  non cambia (Quartacci et al., 2000). Un altro 
cambiamento che si osserva all’interno della cellula è la modificazione della composizione 
lipidica della membrana plasmatica (PM): in radici di piante di grano si è evidenziato una 
diminuzione del rapporto fosfatidil-colina(PC)/fostatidiletanolamina(PE), del grado di 
insaturazione e del rapporto lipidi/proteine (Berglund et al., 2000). Si è osservata in 
particolare una minore permeabilità al glucosio ed è stato ipotizzato che l’incremento in PE 
abbia un effetto stabilizzante, preparando la cellula ad incorporare proteine da stress 
(Berglund et al., 2000). Tali proteine, sintetizzate dalla pianta sotto stress, sono dette PR 
(pathogenesis related) e si ritiene che la loro quantificazione possa essere sfruttata per 
valutare il grado di tossicità del Cu sulla pianta (Cuypers et al., 2005). 
Per difendersi dagli effetti dell’eccesso di rame la pianta può attivare meccanismi di 
chelazione e di riparazione dei danni ossidativi. Da alcuni studi risultano più importanti, per 
la chelazione del rame, le metallothioneine e le fitochelatine rispetto agli acidi organici: 
questo perché il rame ha una grande affinità per lo S presente in queste due classi di molecole 
(Cobbett, 2000) mentre gli acidi organici sarebbero più portati a chelare metalli come Mn2+, 
Fe3+ ed Al3+, elementi che hanno grande affinità per l’ossigeno (Sarret et al., 2002). Riguardo 
alle fitochelatine è stato tuttavia osservato, in  Arabidopsis, che l’inibizione della loro sintesi 
non ha portato la pianta ad una maggiore sensibilità a questo metallo (Cuypers et al., 2005).  
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Tra le altre molecole deputate alla chelazione all’interno della pianta ricordiamo la 
prolina, treonina, nicotianamina e acido aspartatico (Sharma e Dietz, 2006) 
 
 
3.1 - Trasportatori del rame 
La distribuzione intracellulare del rame è guidata dai metallo-chaperons, un set di 
proteine che legano il Cu e lo veicolano alla sua destinazione finale. Nei cloroplasti di A. 
thaliana sono state identificate 4 P1B-ATPasi coinvolte nel trasporto del Cu: HMA1, HMA6 
(PAA1) (per il trasporto all’interno del cloroplasto) (Seigneurin-Berny et al.,2005; Abdel-
Ghany et al., 2005; Shikanai et al., 2003) ed HMA8 (per la regolazione del rame nel lumen 
dei tilacoidi) (Abdel-Ghany et al., 2005; Shikanai et al., 2003); esiste poi un’altra ATPasi a 
livello dell’apparato del Golgi: HMA7 (RAN1) (Hirayama et al., 1999; Woeste et al., 2000). 
Sempre in Arabidopsis sono stati trovati 5 membri di possibili trasportatori per il 
rame: COPT1-COPT5, appartenenti alla famiglia Ctr: quest’ultima si ritrova in tutti gli 
eucarioti, inclusi lieviti e mammiferi (Sancenon et al., 2004). I trasportatori della famiglia 
YSL invece probabilmente trasportano il rame legato alla nicotianamina (NA) e sono stati 
rilevati sia nelle radici che nei germogli di A. thaliana: l’espressione nei germogli e la 
considerazione che tali trasportatori agiscano sul complesso NA-Me (e non il metallo da 
solo) ha fatto avanzare l’ipotesi che quest’ultima si leghi quasi al 100% del metallo 








CAPITOLO 4.0   Sistemi di bonifica attuali 
 
 Le tecniche convenzionali per bonificare un terreno inquinato si limitavano, fino a qualche 
tempo fa, all’escavazione ed al suo trasferimento in discariche apposite, oppure alla sua 
copertura ed isolamento. Quest’ultimo rappresenta, a mio giudizio, solo un palliativo che ha 
inoltre un costo notevole nel tempo per la manutenzione delle barriere isolanti, per 
l’affidabilità ed è inoltre più rischioso per gli operatori; il primo metodo non risolve il 
problema ma lo sposta semplicemente, è inoltre meno affidabile perché rappresenta un 
business emergente per le ecomafie che creano così circoli viziosi: il suolo inquinato viene 
stoccato in zone non adibite a tale uso che dovranno essere perciò bonificate.                                                                                    
.                                                                  
http://www.legambiente.lazio.it/Dossier/rapporto%20ecomafie%20regionale%202006.doc 
Altre tecniche più complesse e più efficienti di ultima generazione per la bonifica dei suoli 
dai metalli pesanti sono il lavaggio del terreno, la solidificazione-stabilizzazione, la 
separazione magnetica, isolamento/contenimento, separazione metallurgica, trattamento con 
parete permeabile, elettrocinesi e phytoremediation (Mulligan et al., 2001). 
 
 Isolamento e contenimento: consiste nella messa in opera di una barriera che impedisce  
movimenti degli inquinanti. Le barriere fatte di cemento, acciaio e bentonite vengono 
utilizzate per formare una sorta di ‘tappo’ per prevenire le infiltrazioni di acqua verticali ed 
orizzontali, nel caso in cui si voglia evitare la percolazione di acqua contaminata oppure 
evitare che il flusso di acqua non inquinata venga in contatto con la zona contaminata. 
 Lavaggio del terreno: è una tecnica di bonifica ex-situ; consiste nel prelevare e nel 
concentrare, tramite varie tecniche (gravitazionale per esempio), i metalli pesanti in una 
frazione ridotta di terreno e trattare quest’ultima con una apposita soluzione di lavaggio 
composta generalmente da acidi forti, tensioattivi ed un chelante. Si sfrutta in questo caso la 
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tendenza dei metalli a legarsi alle particelle di argilla e limo, si separa questa frazione dal resto 
del suolo e la  si tratta con la soluzione estraente 
(http://www.metea.uniba.it/database/tecnologie/soilvashing.htm 
http://www.frtr.gov/matrix2/section4/4-19.html ). 
 Elettrocinesi: la tecnica in questione sfrutta una corrente elettrica a bassa intensità 
generata da un anodo ed un catodo che permette il desorbimento e la mobilitazione dei 
metalli. I metalli si spostano principalmente per elettrosmosi, elettroforesi, elettrolisi ed 
elettromigrazione: nel primo caso abbiamo lo spostamento di un liquido attraverso materiale 
poroso applicandovi una corrente elettrica, nel secondo caso invece abbiamo lo spostamento 
delle particelle metalliche cariche nel mezzo liquido. Ai due poli viene applicata una 
soluzione tampone per mantenere costante il pH; i metalli poi possono essere estratti tramite 
electroplating o precipitazione usando resine a scambio di ioni o pompando in superficie i 
prodotti. La tecnica si  può usare in-situ o su terreno escavato ed è efficace soprattutto su suoli 
argillosi a bassa permeabilità. 
 Separazione pirometallurgica: si sfruttano in questo caso alte temperature per volatilizzare 
i metalli: si usano temperature di 200-700 °C e dopo la volatilizzazione i metalli vengono 
recuperati od immobilizzati. Il metodo è buono per mercurio mentre per altri metalli come 
piombo, arsenico, cadmio e cromo è necessario un pretrattamento con agenti riducenti per 
favorire la fusione. Tale trattamento viene fatto ex-situ a causa degli impianti necessari ed è 
buono per suoli altamente contaminati. Prima di questo processo la matrice da trattare deve 
essere ‘concentrata’ con i metodi usati per il soil-washing in modo da ridurre la frazione da 
trattare ed uniformarla. 
 Solidificazione/stabilizzazione: i contaminanti sono legati fisicamente od inclusi 
all’interno di una massa stabilizzante per ridurne la mobilità. Il sistema non funziona su 
mercurio, arsenico e cromo (VI) perché si formano idrossidi altamente solubili. Per 
incapsulare il contaminante si usano monomeri polimerizzanti, polveri dalla combustione del 
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carbone (fly ash), pozzolana, bitume e cementi. I suoli possono essere trattati in-situ o ex-situ 
(dopo escavazione) ma nella maggior parte dei casi si fa ex-situ essendo meno difficoltoso. In 
questa tipologia di intervento c’è anche la vetrificazione, un processo usato per grandi volumi 
di terreno da trattare e prevede l’inserzione di 2 elettrodi nel suolo che deve essere in grado di 
condurre corrente e solidificare appena si raffredda. 
 Separazione magnetica: consiste nel far passare un fluido contaminato attraverso una 
matrice magnetizzata ( http://www.frtr.gov/matrix2/section4/4-18.html). 
 Trattamento con parete permeabile: sfrutta lo spostamento di un fronte di contaminanti e si 
prefigge di intercettarlo nonché bloccarlo con una barriera di sostanze che lo adsorbono e lo 
rendono inerte, composte da allumina, carbone attivo, bauxite, resine, ossidi di ferro, 
magnetite, lignina, carbone, ossido di titanio, argille e zeoliti. 
 ( http://www.metea.uniba.it/database/tecnologie/permeabletreatment.htm).  
 
Benchè molto valide, queste tecniche sono difficili da applicare sia per l’elevato costo 
dell’operazione (Tab. 4) sia per la necessità di macchinari e  tecnici specializzati; nel caso 
dell’elettrocinesi inoltre si genera come effetto collaterale del trattamento, un notevole 
abbassamento del pH del suolo. Servirebbe quindi una tecnica economica, relativamente 
semplice ed attuabile in situ in grado di bonificare il suolo. Per questo si è pensato al possibile 
sfruttamento di organismi biologici come piante o microorganismi: quella che è chiamata 
Bioremediation, una tecnica applicabile su contaminanti organici ed inorganici.  
Tab. 4 - Costi stimati di alcuni tipi di bonifica (Glass, 1999) 
Processo    costo stimato (US $/t) 
Vetrificazione     75-425 
Escavazione     100-500 
Trattamenti chimici   100-500 
Elettrocinesi     20-200 




Negli ultimi anni si è cominciato a riflettere seriamente sulla possibilità di utilizzare le 
piante per assorbire gli inquinanti dal suolo e si sono moltiplicati i lavori che indicavano 
l’esistenza di piante iperaccumulatrici in grado di accumulare elevate quantità di metalli 
pesanti, che avrebbero potuto svolgere un ruolo centrale nel processo di bonifica da metalli 
pesanti  con quella tecnica che verrà denominata “Phytoremediation”.  





















CAPITOLO 5.0   La phytoremediation 
 
La phytoremediation è un insieme di tecniche per la bonifica di suoli inquinati, da 
sostanze organiche o inorganiche, tramite l’utilizzo di specie vegetali. L’uso delle piante è 
auspicabile innanzitutto perché più economico e meno invasivo per il suolo, inoltre la 
permanenza di una pianta sul sito contaminato permette di migliorarne la fertilità agronomica 
e quindi di avviare una processo di normalizzazione del sito. È una tecnica utilizzabile per 
inquinanti sia organici (idrocarburi, TCE, TNT, per es.) che inorganici (metalli pesanti). 
All’interno della phytoremediation si distinguono le seguenti “categorie” (Salt et al., 
1998): 
 Fitodegradazione (tramite l’azione delle piante ed i microorganismi ad esse associati 
vengono rimossi gli inquinanti) 
 Rizofiltrazione (si decontamina il substrato attraverso processi di adsorbimento ed 
assorbimento da parte delle radici delle piante) 
 Fitostabilizzazione (la pericolosità di alcune sostanze viene ridotta diminuendone la 
biodisponibilità) 
 Fitovolatilizzazione (volatilizzazione nell’atmosfera di alcune sostanze ad opera della 
pianta) 
 Fitoestrazione (rimozione degli inquinanti dal suolo attraverso la biomassa delle piante) 
 
5.1 - Fitodegradazione 
In questo processo si utilizza la pianta per rimuovere inquinanti organici e si 
mineralizzano composti come ad esempio TNT, TCE, in composti inorganici quali CO2, Cl2. 
Dal punto di vista enzimatico abbiamo il coinvolgimento di enzimi come perossidasi, 
fosfatasi, nitrato-reduttasi, dealogenasi, perossigenasi; in alcuni casi sono coinvolti anche 
organismi endofitici (Cherian et al., 2005).  
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5.2 - Rizofiltrazione 
Con questa tecnica si rimuovono inquinanti da una fase acquosa tramite il sistema 
radicale della pianta. Alcune specie di piante cresciute su una soluzione acquosa inquinata 
aerata sono in grado di assorbire, adsorbire e concentrare i metalli tossici nelle radici. Si 
preferisce utilizzare piante terrestri anziché acquatiche perché le prime presentano un apparato 
radicale più esteso e più fibroso; inoltre le piante acquatiche, data l’elevata quantità di acqua 
in esse contenuta, comportano ulteriori problemi per l’essiccamento e l’incenerimento.  
I meccanismi coinvolti nel bioassorbimento sono complessazione, scambio ionico, 
precipitazione, condensazione in idrossidi sulla bio-superficie. Per quanto riguarda gli 
inquinanti metallici nelle acque, vengono eliminati tramite flocculazione o precipitazione e 
rimozione delle risultanti sedimentazioni. Si ritiene che nella precipitazione dei metalli sulla 
supeficie radicale possano concorrere anche l’abbassamento del pH e l’azione di essudati 
secreti dalle radici. 
Una volta accumulati i metalli si può procedere alla raccolta delle radici o dell’intera 
pianta; attualmente le piante ritenute più adatte sono Brassica juncea ed Heliantus annus: la 
prima è efficiente nell’accumulare metalli come Cd, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn nelle radici 
(Dushenkov et al., 1995)  mentre è stato osservato che il girasole è più adatto a rimuovere Pb 
(Dushenkov et al., 1995), U (Dushenkov et al., 1997a), 137Cs e 90Sr (Dushenkov et al., 1997b) 
da una soluzione idroponica. 
 
5.3 - Fitostabilizzazione  
Con la fitostabilizzazione si riduce la mobilità e la biodisponibilità nell’ambiente di 
sostanze pericolose immmobilizzandole nelle radici delle piante. In questo modo si riduce il 
possibile percolamento nella falda o lo spostamento per correnti d’aria. La fitostabilizzazione 
è più efficace su suoli con tessitura fine, con una buona concentrazione di sostanza organica, 
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ma è utile per trattare un’ampia gamma di terreni soggetti a contaminazione superficiale 
(Cunningham et al., 1997; Berti e Cunningham, 2000). 
Questa tecnica è consigliabile quando le strategie di decontaminazione troppo onerose 
sono impraticabili a causa dell’estensione del sito ma anche solo per ridure i rischi di 
spostamento del contaminante, in attesa di trovare una soluzione adeguata (Berti e 
Cunningham, 2000). 
Contemporaneamente alla scelta della giusta pianta per una fitostabilizzazione 
ottimale, è utile anche apportare interventi al terreno come l’aggiunta di fosforo, che migliora 
l’assorbimento dei metalli, e sostanza organica, che favorisce il ritorno della vegetazione 
(Padmavathiamma et al., 2007) 
 
5.4 - Fitovolatilizzazione 
Questa tecnica si utilizza per contaminanti come As, Hg e Se che possono esistere 
nell’ambiente anche come specie gassose. In natura esistono piante in grado di assorbire 
questi elementi dal suolo ed emetterli nell’atmosfera in forma gassosa e qui sorge  il problema 
se non sia nocivo il rilascio di questi elementi nell’atmosfera. Secondo alcuni autori questo 
non dovrebbe dare significativi apporti all’inquinamento atmosferico perché gli elementi in 
questione andrebbero rapidamente incontro a processi di fotodegradazione (Azaizeh et al., 
1997). È comunque consigliabile non utilizzare una simile tecnica in prossimità di zone 
popolate. 
Gli studi si sono concentrati soprattutto su piante che disinquinano il terreno dal 
Selenio come Astragalus racemus, Typha latifolia ed alcuni membri delle Brassicaceae 





CAPITOLO 6.0   La fitoestrazione  
 
Tale tecnica, chiamata anche fitoaccumulazione, si riferisce all’assorbimento di 
metalli da parte delle radici ed alla loro translocazione nella parte aerea della pianta. 
Già nel 1556 Agricola annotava, nel De Re Metallica, cambiamenti di taglia, aspetto e 
distribuzione delle piante cresciute in prossimità di vene minerarie (Zerbi e Marchiol, 2004); 
nel 1588 Thalius indicava Minuartia verna come un buon indicatore delle vene di piombo e 
zinco in un’area mineraria di Harz (Germania). Nei secoli successivi il rilevamento di certe 
specie in aree circoscritte, anche molto distanti tra loro, ha accresciuto la curiosità verso 
questo fenomeno, dando origine alla disciplina della fitogeografia (Zerbi e Marchiol, 2004). 
Studi più accurati sulle concentrazioni di metalli presenti nei tessuti di queste piante 
misero in luce la straordinaria capacità di bioaccumulo verso uno o più metalli pesanti 
(Chaney et al., 1995) mentre la loro distribuzione geografica indicava una diffusione limitata 
a zone piuttosto remote ed isolate, coincidenti con suoli metalliferi. Si è visto quindi che 
alcune specie crescono in maniera spontanea su questi suoli, dove avviene col tempo una 
selezione degli ecotipi più resistenti, in grado di accumulare grandi quantità di metalli 
(rispetto alla concentrazione normale delle piante), per questo chiamate “iperaccumulatrici”. 
La definizione di pianta iper-accumulatrice fu data nel lontano 1989 ed è ancora valida: 
consideriamo una pianta tale quando è in grado di accumulare metalli nei tessuti in 
concentrazioni di almeno 1% (Zn, Mn), 0,1% (Ni, Cr, Co, Cu, Pb e Al), 0,01% (Cd e Se) o 
0,001% (Hg) su peso secco (Baker e Brooks, 1989). Sono state segnalate col tempo più di 
400 piante con tali caratteristiche, appartenenti a svariate specie tra cui Asteraceae, 
Brassicaceae, Fabaceae, Cyperaceae, Caryophyllaceae, Poaceae, Violaceae, …(per un elenco 
parziale vedere Padmavathiamma et al., 2007: tab.7-8). Ancora adesso esistono solo ipotesi 
sul vantaggio che può avere una pianta da questo intenso bioaccumulo di metalli: si ritiene 
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che renda le piante meno appetibili per gli insetti fitofagi, che rappresenti una protezione 
contro batteri, funghi o contro animali erbivori (Navari-Izzo et al., 2001).  
Dalla scoperta della loro notevole capacità di bioaccumulo si è pensato di sfruttare 
questo fattore per la bonifica di suoli contaminati da metalli pesanti. L’idea sarebbe di far 
assorbire i metalli dalla pianta, cioè far attuare una fitoestrazione, e passare alla raccolta ed al 
suo incenerimento con possibile recupero dei metalli che erano stati assorbiti. 
Si può suddividere la fitoestrazione in due categorie (Salt et al., 1998): quella 
continua e quella assistita. La prima rappresenta il normale processo di assimilazione ed 
accumulo dei metalli pesanti da parte delle specie iperaccumulatrici per tutta la durata del 
ciclo di accrescimento fino al raccolto (Zerbi e Marchiol, 2004). La fitoestrazione assistita 
consiste invece nell’utilizzo di piante agrarie, possibilmente ad alta produzione di biomassa, 
e di pratiche particolari per stimolare, in una certa fase del ciclo colturale, un’intenso 
accumulo di metalli pesanti nei tessuti; tra queste pratiche la più promettente è sicuramente 
l’uso di sostanze chelanti da distribuire sul/ nel terreno in grado di aumentare la solubilità del 
metallo ed il suo assorbimento da parte della pianta (Zerbi e Marchiol, 2004). 
Il vantaggio della fitoestrazione continua è che non immettendo chelanti nel terreno, 
non ci sono rischi di una lisciviazione di metalli non assorbiti nelle falde; ciononostante si 
preferisce lavorare sulla fitoestrazione assistita per i suoi tempi di estrazione più ragionevoli. 
Si deve inoltre fare un’altra considerazione: una lunga permanenza nell’ambiente di specie 
vegetali con alte concentrazioni di metalli nei tessuti, come si realizza con la fitoestrazione 
continua, aumenta il rischio che queste vengano sfruttate come cibo da animali erbivori, 
immettendo così i metalli pesanti nella catena alimentare.  
Il tempo richiesto per la bonifica di un sito con questo approcio dipende da vari fattori 
: tipo di metallo contaminante ed estensione dell’area, la durata stagionale del periodo utile 
per la crescita della pianta e l’efficienza della pianta stessa. Secondo alcuni studi si aggira sui 
20 anni ma i tempi si possono anche allungare (Kumar et al., 1995; Blaylock e Huang, 2000). 
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La pianta da usare per questo tipo di bonifica dovrebbe avere determinate 
caratteristiche per massimizzare l’efficienza del processo: piante ad alta biomassa, in grado 
di svilupparsi rapidamente ed accumulare alte concentrazioni di metalli pesanti (almeno 1% 
del peso secco della parte aerea) (Cunnigham et al., 2005). In relazione a questi requisiti tutte 
le specie iperaccumulatrici soffrono di uno o più dei seguenti difetti: lento e ridotto sviluppo 
di biomassa; apparato radicale poco esteso; necessità di determinate condizioni climatiche 
per il loro sviluppo ottimale; necessità di sviluppare pratiche agronomiche per ottimizzare il 
processo di bioaccumulo e selettività di assorbimento (Kayser et al., 1999b, 2000; Ensley et 
al., 1999; Kayser et al., 1999a; Mathis e Kayser, 2001; Maxted et al., 2001). 
La limitazione più grande per l’utilizzo della fitoestrazione assistita come sistema di 
bonifica è, a mio parere, soprattutto la quantità di terreno che viene trattata, limitata 
all’estensione dell’apparato radicale della pianta che, anche nella migliore delle ipotesi, non 
arriva a 20-30 cm di profondità.  
 
6.1 - Fitoestrazione assistita 
Questo tipo di procedura è quella più studiata ed i chelanti acidi aminopolicarbossilici 
(APCAs), molecole cosituite da più gruppi carbossilici legati ad uno o più atomi di azoto, 
hanno la capacità di incrementare notevolmente la solubilità dei metalli nel suolo e quindi la 
disponibilità dei metalli ad essere assorbiti dalle radici. Questa caratteristica pone però anche 
un problema di sicurezza poiché i metalli chelati, in caso di pioggia, possono facilmente 
percolare nel suolo fino alla falda così da estendere l’inquinamento. Per questo motivo si è 
pensato a sviluppare tecniche per la somministrazione in modo da ridurre la quantità di 
chelante da somministrare o di usarne di biodegradabili. 
Una possibile opzione potrebbe essere di somministrare il chelante in più dosi 
separate nel tempo: in questo modo, oltre ad incrementare la quantità di metallo assorbita 
dalla pianta si riduce il rischio di lisciviazione (Schmidt, 2003a). Anche la somministrazione 
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localizzata del chelante, in prossimità dell’apparato radicale può essere una valida strategia 
così come la concimazione localizzata, per favorire una crescita voluminosa delle radici 
(Schmidt, 2003a). Un ulteriore metodo potrebbe essere quello di somministrare un miscela di 
chelanti diversi così da ottenere una buona solubilizzazione dei metalli ma non 
eccessivamente protratta nel tempo (Wu et al., 2007b). Buona parte dei chelanti mostra una 
certa selettività nella mobilizzazione della specie di metallo,  che dipende dalla costante di 
chelazione nei confronti del metallo, per esempio NTA mostra attitudine a chelare Cd, Pb e 
Cu mentre EDTA si lega più fortemente a Cd e soprattutto al Pb. Tale selettività diminuisce 
col crescere della concentrazione del chelante (Schmidt, 2003a). L’attività di un chelante è 
influenzata da vari fattori: rapporto chelante/metallo nel suolo, pH, quantità e tipo di catione 
più presente, in particolare lo ione Ca compete fortemente con i siti di legame dei chelanti nel 
caso di EDTA. 
La capacità di legare il metallo da parte del chelante viene stimata con la costante (K) 
di stabilità: 
     K= [ Me L] / [Me] · [L] 
[Me] è la concentrazione del metallo, [L] è quella del legante ed  [ Me L] è quella del 
complesso legante-metallo. 
Tab. 5 - Costanti di stabilità di alcuni complessi 1:1 di NTA, [S,S]-EDDS ed EDTA determinati per una forza 
ionica di 0,1 M  a 25 °C o, ove indicato con (-), a 20 °C (Bucheli-Witschel ed Egli, 2001). 
Ione metallico  Log K me-NTA  LogK me-EDDS  LogK me-EDTA 
Ca2+   6,39   4,23   10,61 
Mg2+   5,47   5,82   8,83 
Mn2+   7,46   8,95(-)   13,81 
Cu2+   12,94   18,36   18,7 
Pb2+   11,34   12,7(-)   17,88 
Cd2+   9,78   10,8(-)   16,36 
Fe2+   8,33(-)      14,27 
Fe3+   15,9   22,0(-)   25,00 
Zn2+   10,66   13,49(-)   16,44 
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In generale i chelanti vengono suddivisi in due gruppi, sintetici e biodegradabili (Evangelou 
et al., 2007). 
 Chelanti sintetici: EDTA, ac. Idrossietilenediaminotetracetico (HEDTA), ac. 
Dietilentriaminopentacetico (DTPA), ac. Trans 1,2-cicloexilene dinitro tetraacetico 
(CDTA), ac. Etilen-bis [oxietilenetrinitrilo] tetracetico (EGTA), ac. Etilenediamino-
N,N’bis-[o-idrossifenil] acetico (EDDHA),  ac. N-2-idrossietiliminodiacetico 
(HEIDA), ac. N-N’-di-[2-idrossibenzil]-etilendiamino N,N’ diacetico (HBED). La 
scala di forza di questi chelanti è variabile ma comunque il più forte di tutti è 
sicuramente l’EDTA.  
Tutti i chelanti sopraelencati hanno mostrato fitotossicità comparabile con quella 
dell’EDTA (Evangelou et al., 2007); quest’ultimo è risultato anche il più persistente 
(in assoluto) e quindi anche quello più potenzialmente pericoloso per il rischio di 
lisciviazione dei metalli complessati nelle falde. 
 Chelanti biodegradabili: acido etilendiaminodisuccinico (EDDS); ac. Nitrilotriacetico 
(NTA). 
 
6.1.1 - Chelanti biodegradabili 
L’EDDS viene prodotto naturalmente da molti organismi in grado di incrementare 
l’assorbimento dei metalli da parte della pianta ed è stato trovato per la prima volta in 
Amycolatopis orientalis (un actinomicete). Ancora oggi non sappiamo molto sui meccanismi 
di assorbimento del complesso EDDS-Metallo; è stato però ipotizzato che EDDS danneggi le 
barriere fisiche della radice (banda del Caspary) e che il metallo entri nella pianta 
complessato. In effetti, si ritiene che la variabilità dei risultati di alcuni lavori sulla 
fitoestrazione sia in parte dovuta ad eventuali danni che l’apparato radicale della pianta 
subisce durante l’esperimento e che influenzano positivamente l’efficienza dell’assorbimento 
dei metalli. Ad ulteriore supporto di questa tesi si è notato che le piante trapiantate su suoli 
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inquinati estraggono più metalli di quelle che vi crescono direttamente, forse perché 
l’operazione del trapianto produce microlesioni alle radici che favoriscono l’ingresso del 
complesso chelante-Me (Luo et al., 2005). Si ritiene perciò che il complesso entri 
normalmente attraverso le zone ove ancora le cellule della banda del Caspary non si sono 
formate oppure dove sono state danneggiate (Tandy et al., 2006). 
Verso i microorganismi non è stata rilevata alcuna tossicità mentre verso le piante è in 
funzione della  specie (Evangelou et al., 2007): infatti in esperimenti su pisello e su mais si è 
visto che il trattamento con EDDS (5 mmoli/Kg per 14 giorni) decrementa notevolmente la 
biomassa delle due piante ed al tempo stesso aumenta la quantità di metalli translocata (Luo 
et al., 2005), tuttavia trattamenti su girasole a concentrazioni comprese tra 1,77 ed 8,88 una 
settimana prima del raccolto non hanno influenzato il peso secco (Meers et al., 2005) anche 
se si ritiene che ciò sia dovuto allo scarso intervallo di tempo tra trattamento e raccolto. La 
struttura di EDDS è molto simile a quella di EDTA (fig. 1).  
Fig. 1 - Molecole di EDTA ed EDDS a confronto (Bucheli-Witschel ed Egli, 2001) 
                 
La molecola in questione ha due centri chirali e quindi tre stereo-isomeri: [SS]-, [RS]- ed 
[RR]-EDDS che mostrano differenti gradi di biodegradabilità: i due isomeri [SS]- ed [RS]- 
vengono biodegradati (ma solo il primo completamente) mentre [RR] è estremamente 
recalcitrante. È stato dimostrato che il chelante da sé viene prontamente degradato mentre la 
degradabilità del complesso EDDS-Me è in funzione del tipo di metallo (Evangelou et al., 
2007). I complessi più degradabili sono quelli con: Ca, Cr(III), Fe(III), Al, Cd, Mg, Na, Zn; 
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quelli meno degradabili Cu, Ni, Co ed Hg (Evangelou et al., 2007). Sottoposto a luce solare 
la degradazione in acqua avviene in circa 15 giorni (Metsarinne et al., 2001; Irtelli, 2007); 
nel suolo si stima una semivita di 3,8-7,5 giorni, a seconda della dose utilizzata (Quartacci et 
al., 2007); comunque difficilmente ha una vita superiore ai 30 giorni. 
Come si può vedere dalla tabella 4, i valori delle costanti di stabilità dei complessi 
Me-EDDS sono piuttosto simili a quelli di Me-EDTA, cosa che, in aggiunta alla sua rapida 
biodegradazione, ne fa preferire l’uso nei programmi di fitoestrazione.  
NTA è anch’esso un chelante naturale, utilizzato nei detersivi già da almeno 50 anni. 
Anche per l’NTA non sono chiari i meccanismi di assorbimento sebbene Wenger abbia 
ipotizzato che venga assorbito il complesso NTA-metallo (Wenger et al., 2003): si ritiene 
che, come per EDDS, l’assorbimento avvenga per via apoplastica (con trasporto passivo). 
Non sono stati rilevati effetti tossici sulle piante ( Wenger et al., 2003; Kayser et al., 2000), 
nemmeno se il chelante è presente in rapporto 4:1 rispetto a Cu; anche Kayser et al. (2000) 
non hanno rilevato riduzione della biomassa, tra piante in vaso trattate con NTA e piante non 
trattate. Solo negli ibridi di pioppo Kawa (Populus deltoids x P.  yuannanensis ) e Argyle (P. 
deltoids x P. nigra) si è notata abscissione delle foglie a seguito dell’aggiunta di NTA (2,6 
mmoli/Kg) al terreno (Robinson et al., 2000). 










La molecola contiene 4 atomi donatori ed è perciò chiamato legante quadridentato; forma 
complessi 1:1 con gli ioni metallici generando 3 anelli chelanti (Fig. 2 A, B). 
Il tempo di degradazione dipende anche in questo caso dal metallo con cui si lega, per 
Fe (III) e Cu si osserva una rapida fotodegradazione mentre per altri metalli è stata stabilito il 
seguente ordine: HNTA2- (40% h-1) > CoNTA- = FeOHNTA- = ZnNTA- >AlOHNTA- > 
CuNTA- >NiNTA- (2% h-1) (Evangelou et al., 2007). Contrariamente ad EDTA tuttavia, la 
fotodegradazione gioca un ruolo marginale nella demolizione della molecola. Proprio per 
quanto riguarda la degradazione, nel suolo si osserva (in condizioni aerobiche) una semivita 
che va da 3 a 7 giorni; in alcuni casi si è osservata biodegradazione anche in condizioni 
anaerobiche (Evangelou et al., 2007).  
Rispetto ad altri chelanti come DTPA, CDTA, HEDTA, EGTA, EDTA risulta più 
efficace nel mobilizzare Zn ed As. In esperimenti su mais in soluzione idroponica, 
utilizzando un substrato di montmorillonite per simulare la competizione tra suolo e chelante 
nel sequestro dei metalli, trattamenti con rame + NTA (500 µΜ), si è assistito all’incremento 
dell’assorbimento di Cu, rispetto ad un controllo, di 26 volte nei germogli mentre le radici 
invece hanno diminuito la ritenzione del metallo di 3,6 volte (Meers et al., 2005). Quartacci 
et al. (2005) hanno evidenziato, in un terreno inquinato da Cd, un incremento 
nell’assorbimento del metallo di 2 e 3,3 volte (rispetto al controllo) a seguito dell’aggiunta 
rispettivamente di 10 e 20 mmoli/Kg di NTA, utilizzando la Brassica juncea.  
 
6.2 - Essudati radicali 
È noto che alcune sostanze secrete dalle radici sono in grado di influenzare la 
disponibilità dei metalli per la pianta nel terreno sia direttamente, con processi di 
acidificazione, precipitazione, chelazione ed ossido-riduzione, sia indirettamente, favorendo 
l’attività di determinati microorganismi.  
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In alcuni composti fenolici è stata riscontrato un potere chelante, oltre che 
antiossidante, verso i metalli (Rice-Evans, 1996), soprattutto rame e ferro, grazie ai gruppi 
idrossilici e carbossilici dei polifenoli; nonostante ciò però ancora non è stato assegnato loro 
un ruolo biologico preciso. In particolare è stato osservato che, in piante di Lupinus albus L. 
sottoposte in idroponica a stress per eccesso di rame, si riscontra un rilascio di fenoli solubili 
nella soluzione nutritiva e la formazione di un precipitato Fenoli-Cu a livello degli apici 
radicali (Jung et al., 2003). 
Si ritiene che i fenoli possano agire come antiossidanti anche per la loro capacità di 
donare idrogeni, convertendosi in radicali fenossilici (PhO·): per questo è stato suggerito che 
la detossificazione di H2O2 in Raphanus sativus sia affidata ad un sistema 
perossidasi/fenoli/ascorbato (Sgherri et al., 2003; Zancani e Nagy, 2000) e che tale sistema 
sembra localizzato nel vacuolo e nell’apoplasto, dove i fenoli sono più presenti. Anche in 
girasole ed in tabacco è si è trovata una correlazione positiva tra induzione della sintesi di 
fenoli e metallo-tolleranza (Ruso et al., 2001). 
Tra gli essudati abbiamo anche sostanze dette “acidi organici naturali a basso peso 
molecolare” (NLMWOA) la cui natura, concentrazione (sia longitudinale che radiale) e  
persistenza varia attorno alla radice e da specie a specie (Evangelou et al., 2007). 
Il loro rilascio è molto spinto nei momenti di stress (bassa concentrazione di fosforo e ferro 
per esempio) e la loro localizzazione è, per più del 99%, entro 1 mm dalla radice; tuttavia la 
percentuale varia in base a tipo di suolo, il tasso di crescita della radice ed il tasso di efflusso. 
I composti in questione più importanti sono principalmente acidi come il malico, il citrico e 
l’ossalico che hanno una spiccata tendenza a chelare e solubilizzare i metalli. La loro azione 
chelante si esplica anche all’interno della pianta per ridurre la tossicità dei metalli e sono 
estremamente biodegradabili ad acqua e CO2 e quindi non tossici per la pianta se non ad alte 
concentrazioni (Quartacci et al., 2006); di contro, la loro attività non sembra minimamente 
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paragonabile a quella svolta dagli altri chelanti precedentemente trattati (NTA, EDDS, 
EDTA, ecc…) (Evangelou et al., 2007; Quartacci et al. 2005, 2006). 
In Brassica chinensis è stato visto che un’alta concentrazione di citrato (83 
mmoli/Kg) è in grado di distruggere le barriere fisiologiche delle radici e favorire così il 
passaggio di complessi metallici nello xilema e quindi nei germogli (Evangelou et al., 2007). 
L’uso di acido citrico potrebbe comunque essere vantaggioso in terreni fortemente inquinati 
dove gli effetti fitotossici, dovuti a concentrazioni di metalli solubili troppo elevate a causa 
dell’uso di chelanti più forti (NTA, EDDS, EDTA,…), può ridurre la resa pianta e 
danneggiare i meccanismi di detossificazione (Quartacci et al., 2005). 
 
6.3 - Fitoestrazione assistita senza chelanti: co-planting e biotecnologie 
Oltre alle normali ricerche condotte sulla fitoestrazione assistita se ne conducono altre 
sulla possibile coltivazione di piante in successione o di specie diverse contemporaneamente 
(co-cropping o co-planting), per favorire l’assorbimento dei metalli da una o da entrambe le 
specie per effetto sinergico. 
È un settore ancora poco esplorato ed infatti i lavori al riguardo scarseggiano, tuttavia 
in uno di questi si è valutato il co-planting di specie diverse su fanghi di depurazione delle 
acque di scarico allo scopo di abbassarne il tenore in metalli pesanti e renderli utilizzabili 
dall’agricoltura come concime. Si è misurata la concentrazione di metalli pesanti in piante di 
Alocasia marorrhiza e Sedum Alfredii cresciute contemporaneamente sullo stesso substrato, 
composto da fanghi di depurazione, e si è visto che effettivamente S. alfredii ha aumentato la 
percentuale di metalli pesanti rispetto al controllo (S. alfredii da sola) mentre A. marorrhiza 
invece non ha mostrato incrementi consistenti (Wu et al., 2007a). Un altro lavoro di Wu et al. 
(2007b) ha mostrato un effettivo incremento  di Zn e Cd da parte di piante di Zea mays e S. 
alfredii cresciute assieme (sebbene i risultati mostrino una deviazione standard notevole). 
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L’altro settore di studio per migliorare la fitoestrazione sono le biotecnologie: tale 
lavoro di miglioramento genetico si applica in realtà a tutti i settori della phytoremediation 
(fitodegradazione, rizofiltrazione, fitoestrazione, ecc..). Con il miglioramento genetico si 
cerca di superare i vincoli che rendono ancora scarsamente considerata la fitoestrazione come 
tecnica di bonifica e quindi si sviluppano piante ad alta biomassa, a crescita più rapida e più 
tolleranti agli inquinanti. Il lavoro consiste essenzialmente nell’introdurre geni per la sintesi 
di chelanti organici (fitochelatine e metallotioneine per es.) o  di trasportatori (NRAMPs, 
CDF, vedi par. 2.3.2), all’interno di piante ad elevata biomassa e con un ciclo vitale lungo 
(per un elenco completo: Cherian et al., 2005). 
Si lavora anche su piante arboree come pioppo e salice, caratterizzate da un apparato 
radicale esteso, un’elevata capacità di assorbimento idrico, uno sviluppo rapido ed una 
produzione di biomassa notevole. Nel pioppo per esempio si sono introdotti geni per la 
super-espressione della mercurio reduttasi (Rugh et al., 1998). 
I lavori sono ancora agli inizi ed alcuni risultati sono discordanti: piante transgeniche 
di Populus canescens per il gene γ-glutamil-cisteina-sintasi (γ-ECS) per esempio non hanno 
mostrato differenze nell’assorbimento di Zn sebbene quello di Cu, Cr e Cd sia migliorato in 














CAPITOLO 7.0   Normativa sulle bonifiche 
 
 
La normativa a cui si fa riferimento per gli interventi di bonifica è il D.Lgs 152/06 
(Norme in materia ambientale) e precisamente la parte IV (Norme in materia di gestione dei 
rifiuti e di bonifica dei siti inquinati). Poiché il D.Lgs 152/06 non rimanda ad alcun Decreto 
Ministeriale, si ritiene formalmente abrogato il D. M. 471/99. 
Le bonifiche sono disciplinate nel titolo V della parte 4° e precisamente dall’art. 239 al 
253 mentre gli estremi per il censimento e l’anagrafe dei siti da bonificare sono riportati 
nell’articolo 251; l’articolo 252 invece individua i siti da bonificare di interesse nazionale. 
L’allegato 1 del titolo V definisce i “criteri generali per l’analisi di rischio (sanitario 
ambientale)” per la definizione degli obiettivi di bonifica. Si definiscono gli inquinanti-indice 
del sito, le sorgenti, le modalità di contaminazione ed i ricettori finali. L’articolo fa 
riferimento a due parametri: CSC e CSR: Il primo, “Concentrazioni Soglia di 
Contaminazione”, indica le concentrazioni al di sopra delle quali è necessario procedere alle 
analisi di caratterizzazione e di rischio. Le CSR, “Concentrazioni Soglia di Rischio”, sono le 
concentrazioni al di sopra delle quali è necessario mettere in sicurezza e bonificare il sito. 
Perciò un sito considerato non contaminato sarà quello in cui le concentrazioni sono inferiori 
alle CSC o, se superiori, comunque al di sotto delle CSR. 
Nella scelta dei contaminanti-indice si tiene conto dei seguenti aspetti: superamento 
delle CSC o dei valori di fondo naturali; livelli di tossicità; grado di mobilità e persistenza; 
correlabilità ad attività svolte nel sito; frequenza dei valori superiori alle CSC. La sorgente poi 
deve essere definita geometricamente e caratterizzata riguardo alla concentrazione di ciascun 
inquinante in ciascuna matrice ambientale, tali valori dovranno essere confrontati con quelli 
ricavati dall’analisi di rischio in modo da realizzare gli interventi necessari. Nel caso in cui 
l’analisi di rischio determini che nessun paramentro supera le CSR la procedura viene chiusa 
ed il sito denominato ‘non inquinato’; si può predisporre un piano di monitoraggio durante il 
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quale, se anche un solo parametro supera le CSR, si provvede alla bonifica. Se  vengono 
superate le CSR si redige il “progetto esecutivo di bonifica” da presentare alla regione entro 6 
mesi. L’allegato 5 del titolo V riporta i valori di concentrazioni sogli di contaminazione nel 
suolo, nel sottosuolo e nelle acque sotterranee in relazione alla specifica destinazione d’uso 
dei siti (Tab. 6 e 7). 
 
Tab. 6 - Alcuni valori di concentrazione soglia di contaminazione nel suolo e nel sottosuolo riferiti alla specifica destinazione 
d’uso dei siti da bonificare ( mg/Kg s.s.). 
Composti inorganici Siti ad uso verde pubblico, privato e residenziale  sito ad uso commerciale e industriale 
 As    20      50 
 Cd    2      15 
 Hg    1      5 
 Pb    100      1000 
 Cu    120      600 




Tab. 7 - Concentrazioni soglia di contaminazione delle acque sotterranee di alcuni elementi (µg/l). 
Elemento      valore limite  
Al       200 
As      10 
Cu      1000 
Pb      10 
Zn      3000 
Hg      1 














La bonifica dei suoli contaminati da metalli tossici rappresenta un importante aspetto 
della protezione ambientale, soprattutto al giorno d’oggi in cui l’attività industriale è molto 
spinta. Con la scoperta della capacità di alcune piante di accumulare grandi quantità di metalli 
tossici nei propri tessuti, alcuni ricercatori hanno pensato di sfruttare tale attitudine per la 
possibile bonifica dei suoli contaminati. L’uso delle piante, rispetto alle tecniche 
convenzionali, rappresenta sicuramente un metodo più economico e meno invasivo per il 
terreno.  
Per ottenere una fitoestrazione più rapida si possono utilizzare sostanze in grado di 
solubilizzare i metalli del suolo e di favorirne così l’assorbimento da parte della pianta. Tali 
sostanze dette chelanti presentano, come l’acido etilendiaminotetracetico (EDTA) lo 
svantaggio di essere notevolmente persistenti nell’ambiente, aumentando il rischio di 
inquinamento delle falde con metalli tossici.  
Per questa ragione abbiamo voluto studiare il comportamento di chelanti che, pur 
essendo talvolta meno efficaci nella solubilizzazione dei metalli, si biodegradano nel giro di 
poche settimane anche in ambiente anaerobico. 
Con il presente lavoro si è voluto verificare se i due chelanti biodegradabili acido 
nitrilotriacetico (NTA) ed acido etilendiaminodisuccinico (EDDS) migliorino l’assorbimento 
di metalli tossici (As, Cd, Cu, Pb e Zn) in Brassica carinata cv. 079444, allevata su un suolo 
pluricontaminato prelevato da un sito localizzato nella laguna di Grado e Marano, in provincia 
di Udine, sottoposto a bonifica dal decreto 468/2001. 
Si è inoltre voluto verificare se B. carinata è in grado di operare una fitoestrazione 
efficace sul suolo pluricontaminato, anche in successione a specie normalmente rinvenute su 
suoli metalliferi: Pinus pinaster, Plantago lanceolata e Silene vulgaris, che presentano nei 
loro essudati radicali molecole organiche che possono chelare i metalli. 
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Infine, appurate le capacità di bioaccumulo di B. carinata e considerando che il 
metallo maggiormente presente nel suolo inquinato è risultato il rame, si sono approfonditi i 
suoi meccanismi di chelazione e traslocazione nel succo xilematico di B. carinata, in 






























9.1 - Reagenti 
SIGMA-ALDRICH CORPORATION (St. Louis, Missouri USA) : 
acido etilendiaminotetracetico (EDTA), acido dietilentriamino pentacetico (DTPA); acido 
nitrilotriacetico (NTA);  acido (2-[N-Morpholino]etano sulfonico (MES); gli standard degli 
aminoacidi (eccetto glicina e metionina) ed il fenilisotiocianato (PTC). 
CARLO ERBA (Rodano, Milano): 
Trietanolammina.  
OCTEL (Ellesmere port, Cheshire UNITED KINGDOM): 
Acido etilendiaminodisuccinico ([S-S]-EDDS) 
UNITED STATES BIOCHEMICAL CORP (Cleveland USA) 
Glicina. 
NUTRITIONAL BIOCHEMICALS CORPORATION (Cleveland USA): 
metionina.  
T. HASEGAWA Co., LTD (Kawasaki-shi, Giappone) 
Nicotianamina.  
 
Tutti i reagenti erano a grado di purezza analitica. 
 
9.2 - Analisi del terreno 
Per le analisi del terreno sono stati usati i metodi ufficiali del ministero (Mi.R.A.A.F, 1994). 
Il terreno proviene dalla Laguna di Grado-Marano, in provincia di Udine, sottoposto alla 




9.2.1 – Determinazione del pH 
Sono stati prelevati 10 g di terreno e posti in un becker con 25 ml di acqua deionizzata e posti 
ad agitare per 30 minuti. Si è lasciato a riposo per 30 minuti e letto ad un pHmetro modello 
METROHM 654. 
 
9.2.2 – Determinazione del potassio scambiabile 
1 g di terreno, addizionato di una soluzione a pH 7 1 N di CH3COONH4, è stato  posto ad 
agitare per 2 ore. Il campione è stato poi filtrato con filtri Whatman n° 42 ed il surnatante è 
stato analizzato ad uno spettrofotometro ad assorbimento atomico modello Perkin Elmer 
Aanalist 100 ad una lunghezza d’onda di 766,5 nm. 
 
9.2.3 – Determinazione della frazione granulometrica del terreno 
La tessitura è stata determinata ponendo 10 g di terreno in agitazione su un agitatore 
alternativo 
 per 120 min in 10 ml di sodio esametafosfato [(NaPO3)6], portando il volume a 200 ml con 
acqua deionizzata per disperdere le particelle di terreno. 
Nel frattempo si è fatta la tara di due capsule che sono state tenute in stufa per 24 ore a 105°C. 
Il campione si trasferisce in un sedimentatore di Esenwein che permette di differenziare per 
gravità le diverse particelle di sabbia, limo ed argilla nel tempo.  
Il volume del levigatore viene poi portato a 500 ml: dopo 12 minuti avremo la sedimentazione 
della sabbia (C), dopo 15 minuti  sedimenta una frazione di limo+argilla (A) e dopo 22 ore  
sedimenta l’argilla (B). 
Si prelevano 10 ml della frazione A (limo + argilla) e della frazione B (argilla) e si pongono in 
stufa a 105 °C fino a peso costante. 
Calcolo delle frazioni granulometriche: 
A = (Peso totale capsula-tara)x(Volume totale/volume prelevato)x(100/peso campione) 
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B = (peso totale capsula- tara)x(Volume totale/volume prelevato)x(100/peso campione) 
C= (100-A)% 
 
9.2.4 – Determinazione dello solfo e del carbonio totale nel terreno 
La quantità di solfo e di carbonio totale presente nel terreno è stata valutata tramite un 
determinatore automatico per carbonio e solfo modello ELTRA 900 CS. 
Il campione di circa 0,5 g è stato introdotto tramite navicella di porcellana e bruciato a 1450 
°C in corrente di ossigeno; la quantità è stata rilevata tramite due detector ad infrarossi. 
 
9.2.5 – Determinazione del carbonio inorganico nel terreno 
La determinazione del carbonio inorganico è stata fatta tramite un procedimento gas-
volumetrico, analizzando 0,5 g di terreno con un calcimetro di Scheibler. 
Il campione è stato fatto reagire in un circuito chiuso, all’interno del calcimetro con HCl al 
37%,  in eccesso.  
Si misura la quantità di CO2 che si libera dalla reazione del campione con HCl e dalla quale si 
può risalire alle moli di carbonio presenti e quindi anche a quelle dei carbonati. 
Poiché per la legge dei gas perfetti 
(PxV)/T=(P0xV0)/T0  si ha V0=PxVx273°K/(Tx1013 mbar) 
Ove V rappresenta i ml di CO2 svolti nella reazione, P il valore di pressione durante la 
determinazione; V0, P0  e T0 le condizioni ad s.t.p. (T0 = 273 °C, P0 = 1013 mbar); 
1 mole di CaCO3 genera 1 mole di CO2; 1 mole di CaCO3 pesa 100 g; 1 mole di gas occupa 
(in condizioni standard) 22.400 ml, quindi si ha la seguente relazione : 





9.2.6 – determinazione dell’azoto totale nel terreno  
5 g di terreno sono trattati con 30 ml di H2SO4  0,1 N concentrato a caldo (t = 350 °C) con 
aggiunta di una miscela catalizzante composta da K2SO4, CuSO4 pentaidrato, Se (in rapporto 
100:10:1), fino a completa mineralizzazione. 
La soluzione poi è stata trasferita  in un matraccio da 100 ml e portata a volume con H20 
deionizzata. 
La soluzione, che contiene azoto in forma ammoniacale, viene resa alcalina con una soluzione 
di NaOH al 40% e distillata con il distillatore Kjeldahl per circa 5 minuti. 
L’ammoniaca distillata viene raccolta su 10 ml di soluzione di acido borico all’1% contenente 
poche gocce di  indicatore (0,1 g di rosso di metile e 0,2 g di verde bromocresolo in 100 ml di 
alcool al 96%). 
Dopo la distillazione la soluzione viene titolata con acido solforico 0,1 N.  
N + H2SO4 → (NH4)2SO4 
(NH4)2SO4+ NaOH  →  NH3 ↑ + (Na2SO4) 
3NH3 + H3BO3 →  (NH4)3BO3 
2(NH4)3BO3 + 3H2SO4 →  3(NH4)2SO4 + 2H3BO3 
Per calcolare la quantità di azoto presente si fa riferimento al fatto che per neutralizzare una 
soluzione basica serve una soluzione acida con lo stesso numero di equivalenti e quindi, 
conoscendo la normalità (n°equiv./litro) della soluzione titolante ed il volume necessario per 
la titolazione, risaliamo alle moli di azoto ed al suo peso. 
g di N = [Volume titolante (l) x Normalità della sol. titolante] x P.A. azoto  




9.2.7 – Determinazione della capacità di scambio cationico 
La C.E.C. è stata calcolata trattando 2 g del campione di terreno con 25 ml di una soluzione di 
cloruro di bario (BaCl2) al 10%  a pH 8,1; si centrifuga per 15 minuti a 3.000 g e si elimina il 
surnatante; successivamente si aggiungono 25 ml di acqua deionizzata e si ricentrifuga per 10 
minuti. 
Dopo aver tolto il surnatante trattiamo la parte solida rimasta con 25 ml di una soluzione 0,1 N 
di solfato di magnesio. 
Si prelevano 10ml della soluzione liquida risultante che viene titolata con una soluzione di 
acido etilendiamino-tetracetico (EDTA) 0,05 N: viene fatta una prova in bianco con una 
soluzione costituita da 10 ml di MgSO4 + 20 ml di H2O deionizzata + 10 ml di una soluzione 
tampone a pH 10. La soluzione tampone è stata preparata sciogliendo 54 g di ammonio 
cloruro in un matraccio da 1l contenente 500 ml di H2O deionizzata ai quali si aggiungono 
350 ml di ammonio idrossido ed il tutto portato a volume . 
CSC = [(Vb – Vt) x N x 2,5 x100]  / M   (meq/100 g) 
Con Vt = volume della soluzione titolante del campione (ml) 
 Vb = volume della soluzione titolante della prova in bianco (ml)  
 M = massa del campione (g) 
 N = normalità della soluzione titolante (eq/l) 
 
9.2.8 – Determinazione dei metalli scambiabili 
I metalli scambiabili sono stati determinati secondo Lindsay e Norwell (1971), metodo 
applicabile a suoli con pH superiore a 6,5 (Mi.R.A.A.F., 1994). 
Al campione di terreno è stata addizionata una soluzione estraente costituita da acido 
dietilentriammino pentacetico (DTPA) 0,005 M, cloruro di calcio 0,01 M e trietanolammina 
0,1 M (pH 7,3 ± 0,05 ) (p : V = 1 : 2) .  
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Il campione è stato posto ad agitare per 120 min, centrifugato per 10 min a 17.400 g e filtrato 
con filtri Whatman n° 40. Il surnatante è stato poi analizzato con uno spettrofotometro ad 
assorbimento atomico Perkin Elmer Aanalist 100 per valutare la concentrazione di Cu, Zn, Pb, 
Cd. Per tutte le analisi si sono usati bianchi e standard. Arsenico è stato analizzato con uno 
spettrofotometro ad assorbimento atomico Perkin Elmer OPTIMAL DV 2.100 ICP OES. 
 
9.2.9 – Determinazione dei metalli estraibili 
I metalli estraibili ovvero il potere desorbente dei due chelanti, acido etilendiaminodisuccinico   
([S-S]-EDDS) ed acido nitrilotriacetico (NTA), è stato determinato secondo la procedura 
descritta da Cooper et al.(1999). 3 g di terreno sono stati addizionati di 30 ml di soluzione 
acquosa di EDDS e di NTA (10 mmol/Kg di terreno). Il tereno è stato posto in agitazione per 
16 ore, centrifugato a 17.400 g e filtrato con filtro Whatman n° 40. Tutta questa procedura è 
stata attuata complessivamente per 4 volte ed ogni volta il surnatante è stato aggiunto a quello 
estratto precedentemente. I  surnantanti riuniti sono stati letti allo spettrofotometro ad 
assorbimento atomico Perkin Elmer Aanalist 100 per valutare la concentrazione di Cu, Zn, Pb, 
Cd. 
 
9.2.10 – Determinazione dei metalli totali nel terreno 
Il suolo è stato mineralizzato con HNO3 a 150 °C (Lakanen e Ervio, 1971), (p : V = 1 : 10). 
La soluzione ottenuta è stata filtrata, portata a volume con acqua distillata e letta allo 
spettrometro ad assorbimento atomico modello Perkin Elmer Aanalist 100. 
 
9.2.11 – Estrazione sequenziale dei metalli 
Si è operata una estrazione sequenziale per determinare come sono legati i metalli alle varie 
frazioni del terreno, applicando il protocollo per l’estrazione sequenziale a tre stadi 
dell’European Community Bureau of Reference (Rauret et al., 2000). 
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Il primo trattamento al terreno (fase solubile in acido), con una soluzione 0,11 M di acido 
acetico, libera dalla matrice del terreno quei metalli più blandamente legati, capaci di passare 
facilmente in soluzione quando il pH si abbassa. Questa rappresenta la frazione legata ai 
carbonati del terreno ed anche quella più pericolosa perché più facilmente soggetta a entrare 
nella falda a seguito di piogge. 
Il secondo trattamento (fase riducibile) si svolge con una soluzione 0,5 M di idrossilammonio 
cloruro e libera la frazione di metalli legati agli ossidi di manganese e ferro. Tale frazione 
viene liberata quando il terreno passa in fase anossica. 
Il terzo ed ultimo stadio (fase ossidabile) consiste nel trattamento del suolo con una soluzione 
composta da H202 8,8 M e acetato di ammonio 1 M. I metalli che vengono solubilizzati sono 
quelli legati alla sostanza organica ed ai solfati e che possono essere rilasciati in condizioni 
ossidanti. 
Infine, dopo questa estrazione sequenziale, la frazione di metalli residua è quella che più 
difficilmente può essere liberata perché costituente delle strutture cristalline dei minerali del 
terreno; la si può calcolare come differenza tra il valore ottenuto dalla mineralizzazione del 
suolo con acqua regia e la somma dei valori ottenuti con le tre estrazioni. La determinazione 
dei metalli ottenuti da tutte le estrazioni qui riportate sono stati ottenuti come precedentemente 
descritto nel par. 9.2.10. 
 
9.2.12 – Determinazione di EDDS ed NTA nel terreno 
25 g di terreno sono stati trattati con una soluzione acquosa di EDDS o NTA 5 mmoli/Kg 
el’ammontare di chelanti estraibili è stato determinato a 4 ore, 2 e 7 giorni dal trattamento. 
Dalle sospensioni si è prelevato 1 g di suolo in una provetta da centrifuga con 10 ml di acqua 
deionizzata, agitati per 30 min. e centrifugati per 10 min. a 14.000 g. 
Dalla provetta è stato prelevato il surnatante ed il suolo in provetta è stato risospeso in 10 ml 
di acqua deionizzata. La procedura sopraesposta è stata ripetuta altre due volte per un totale di 
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tre estrazioni. I supernatanti ottenuti sono stati riuniti ed addizionati con 5mM CuSO4, 
generando così il complesso EDDS-Cu o NTA-Cu. 
Successivamente i campioni sono stati posti al buio per 12 h a temperatura ambiente per 
permettere al rame di spostare i metalli, (come il FeIII ) che sono presenti nel suolo, nel 
complesso di scambio (EDDS-Me o NTA-Me).  I precipitati eventualmente formatisi sono 
stati rimossi con carta da filtro (0,22 µm)  e le letture dei complessi EDDS-Cu  ed NTA-Cu è 
stata effettuata allo spettrofotometro (modello CARY 1E) a 670 nm. La quantificazione del 
complesso è stata ottenuta dalla relazione adsorbanza vs concentrazione degli standards. 
 
9.2.13 – Analisi statistica 
I risultati sono la media ± D.S. di un numero di repliche che varia tra i diversi esperimenti. Il 
numero di repliche e di esperimenti indipendenti, quando presente, è riportato nel riquadro di 
ogni figura o tabella. La significanza è stata calcolata usando il test ad intervallo multiplo di 
Duncan (P ≤ 0,01) 
 
9.3 - Materiale vegetale 
9.3.1 - Condizioni di crescita di Brassica carinata cv. 079444. 
I semi di Brassica carinata cv. 079444 sono stati sterilizzati con NaClO (2% di cloro attivo) 
per 10 minuti e successivamente trattati con acqua deionizzata, prima di porli a germinare: per 
la germinazione sono stati mantenuti al buio per circa 36 h. 
Germogli uniformi sono stati posti in soluzione nutritiva di Raskin rinnovata ogni due giorni. 
Tale soluzione era costituita da: 
NH4H2PO4 0,25 mM; Ca(NO3)2 0,7 mM; MgSO4 0,5 mM; KNO3 1,5 mM; tartrato di ferro 5 
µM; CuSO4 0,12 µM; H3BO3 11 µM.; MnCl2 2,3 µm; ZnSO4 0,2 µM; MoO3 0,028 µM. 
Le plantule sono state allevate in cella climatica: temperatura notte/giorno 20/22 °C, umidità 
relativa 75%,  intensità luminosa 400 µmol m-2 s-1 e fotoperiodo notte/giorno 8/16 ore. 
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9.3.2 – Preparazione del substrato in vaso  
Semine-prova direttamente sul suolo originario del sito di Udine hanno dato risultati negativi, 
infatti  a due settimane dalla germinazione le plantule apparivano stentate, con foglie  
ampiamente clorotiche ed in alcune aree necrotiche; dopo pochi giorni la maggior parte delle 
plantule moriva. 
Per questo si è preparato un substrato composto da suolo contaminato e da torba (2:1 in 
volume); il substrato ottenuto è stato lasciato ad equilibrare per 4 settimane, sottoposto a 3 
cicli di saturazione con acqua e lasciato ad asciugare, prima di essere rimescolato ed utilizzato 
per le analisi e l’allevamento di piante. 
Al substrato in questione si è successivamente applicata una fertilizzazione di base: 150, 75 e 
95 mg/Kg (Blaylock, 1997) rispettivamente di N, P e K, forniti sotto forma di NH4NO3 e 
KH2PO4. 
Ciascun vaso di plastica (22 cm di diametro) veniva riempito con 700 g di suolo e riempito 
con acqua fino a circa l’80% della capacità di campo. Per ogni vaso, quando il tenore idrico si 
abbassava al 75% della capacità di campo, si provvedeva a somministrare 150 ml di acqua 
deionizzata. 
 
9.3.3 – Prove in vaso con EDDS ed NTA 
Nei vasi col substrato, preparati come descritto nel par. 9.3.2, dopo una settimana si sono 
seminati semi di Brassica carinata cv.079444 ad una densità di 10 per vaso e posti all’aria 
aperta; dopo l’emergenza delle piantine, se ne sono lasciate 5 per vaso.  Dopo 4 settimane di 
crescita all’aria aperta, in prossimità della fioritura, le piantine sono state divise in 3 gruppi e 
si è ammendato il suolo con NTA o EDDS (5 mmoli/Kg); un gruppo di piante non è stato 
trattato ed è servito come controllo. L’esperimento si è svolto utilizzando tre repliche per ogni 
trattemento in blocchi randomizzati; gli agenti chelanti sono stati somministrati come 
soluzioni (100 ml) ed al di sotto di ogni vaso si è posto un contenitore per recuperare il liquido 
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lisciviato in modo da risomministrarlo immediatamente. Le piante, 30 per trattamento, sono 
state raccolte dopo 1 settimana dall’applicazione dei chelanti: la parte aerea è stata prelevata 
tagliando il fusticino 1 cm sopra la superficie del suolo, la parte radicale è stata lavata con 
acqua distillata per rimuovere tutte le particelle di suolo ed essiccata a 110 °C per 24 ore; 
parte aerea e radici sono state analizzati come descritto nel par. 9.2.12. Il suolo dei vasi 
ammendati ed il controllo invece è stato analizzato come descritto nel par. 9.2.8.  
 
9.3.4 – Fitoestrazione in successione a piante cresciute su suoli metalliferi 
Nel substrato, preparato come descritto nel par. 9.3.2, sono state seminate separatamente 
piante endemiche di terreni metalliferi Pinus pinaster, Plantago lanceolata e Silene paradoxa, 
in vasi  di plastica (22 cm di diametro) riempiti con 700 g di suolo ciascuno e saturati con 
acqua fino a circa l’80% della capacità di campo; per ciascuna pianta si avevano 3 repliche. 
Per ogni vaso, quando il tenore idrico si abbassava sotto il 75% della capacità di campo, si 
provvedeva a somministrare 150 ml di acqua deionizzata. 
Dopo 4 settimane di crescita all’aria aperta, in prossimità della fioritura, le piantine sono state 
tagliate lasciando l’apparato radicale nel terreno mentre il substrato è stato analizzato per la 
determinazione dei metalli scambiabili (par. 9.2.2) e del pH (Mi.PA.F. , 2000). 
Successivamente, in ciascun vaso è stata piantata Brassica carinata cv. 079444, con una 
densità di 10 semi per vaso e posta a germinare all’aria aperta. Le piantine sono state diradate 
fino a lasciarne 5 per ogni vaso; il controllo era rappresentato da piante cresciute in vasetti 
dove non era stata precedentemente allevata alcuna pianta. Dopo 5 settimane di crescita, le 
piante (30 per ogni trattamento) sono state raccolte tagliando i fusticini 1 cm sopra la 
superficie del suolo mentre l’apparato radicale è stato lavato delicatamente con acqua 
deionizzata ed essiccato a 110 °C per 24 ore.  Il materiale asciutto è stato mineralizzato con 
HNO3 ed analizzato per determinare As, Cd, Cu, Pb e Zn come descritto nel par. 9.2.10. 
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9.3.5 – Determinazione dei metalli totali nella pianta 
Le parti vegetali sono state lavate, asciugate e seccate a 110 °C per 24 ore. Il materiale è stato 
poi mineralizzato con HNO3 concentrato (1:10  p/v) (Izzo et al., 1991) in un tubo da 
mineralizzazione in Teflon ed analizzato per As, Cd, Zn, Cu e Pb usando un Perkin Elmer 
Optimal DV 2100 ICP OES.  
Standards (National Istitute of Standards and Technology) e bianchi sono stati effettuati per 
assicurare precisione ed accuratezza alle analisi. 
 
9.3.6 – Determinazione di Cu, NTA ed [S,S]-EDDS nei tessuti della pianta 
Piantine di Brassica carinata di due settimane, allevate come precedentemente descritto (par. 
9.3.1) sono state pre-trattate con una soluzione contenente CaCl2 0,5 mM + MES 5 mM (pH 
5,5). Dodici ore di buio dopo più 2 di luce , tale soluzione è stata tolta e le piante suddivise in 
2 gruppi: un gruppo (controllo) è stato trattato con CuSO4 300 µM + MES 5 mM (pH 5,5), un 
gruppo (trattamento) con una soluzione contenente il chelante (EDDS o NTA 5 mM) + CuSO4 
300 µM + MES 5 mM (pH 5,5) ( p : v = 1 : 0,7 ). 
Per ogni trattamento sono state fatte tre repliche e sono state raccolte 3 piante per trattamento. 
Dopo 20 min, 3 h, 6 h, 12 h, 24 h, 36 h, 48 h, 72 h di trattamento le piante sono state rimosse 
dalla soluzione e separate in radici e parte aerea. 
Sulle radici, prima delle analisi è stato fatto il desorbimento a freddo immergendole in 15 ml 
di una soluzione di Pb(NO3)2 5 mM a 4 °C per 30 minuti, per rimuovere il rame dallo spazio 
libero delle radici, dopodichè  queste sono state pulite accuratamente con acqua deionizzata ed 
asciugate. 
Per quanto riguarda la determinazione totale di EDDS o NTA, l’estratto è stato ottenuto 
secondo il metodo di Chunling et al., (2006) leggermente modificato: la parte in esame (radice 
o foglie) è stata trattata con 3 ml di una soluzione costituita di etanolo (50%)  e acqua 
deionizzata (50%), per 3 volte, per 15 min ciascuna, ad 80 °C sotto agitazione, raffreddata a 
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temperatura ambiente e centrifugata a 14.000 g per 10 min.. I tre estratti ottenuti sono stati 
riuniti e portati a volume con acqua millipore e conservati a – 80 °C fino al momento delle 
analisi, eseguite con HPLC in isocratica. 
Per la determinazione di NTA ed EDDS la colonna era una WATERS SPHERISORB in fase 
inversa, ODS2 C-18 (250 mm x 4,6; 5 µm spherical); le pompe WATERS 515 HPLC PUMP; 
il detector UV WATERS 2487. La quantità iniettata di campione era di 80 µl, la lettura è stata 
effettuata a 254 nm, a temperatura ambiente e gli spettri venivano analizzati con il programma 
MILLENIUM 32 della WATERS. Per la determinazione di EDDS, l’estratto ottenuto è stato 
diluito con una soluzione di FeCl3 0,001 M (estratto: FeCl3= 1:4) in HCl 0,01 M per 
convertire tutte le forme di EDDS presente nella forma EDDS-Fe(III) e filtrato con filtro ( 
0,45 µm). La fase mobile era composta dal 15% di metanolo ed 85% di tetrabutilammonio-
bromuro (0,02 M) con un flusso di 1 ml al minuto (Metsärinne et al., 2001). Per la 
determinazione di NTA, l’estratto è stato trattato con CuSO4 10 mM in modo da convertire 
NTA presente nel complesso NTA-Cu(II). In entrambi i casi, prima dell’iniezione, il 
campione è stato filtrato con filtri per HPLC RC15 (0,45 µm minisart). 
La fase mobile era costituita dal 90% di metanolo,  0,4% di Tetrabutilammonio idrossido ed il 
resto H20 millipore con un flusso di 0,2 ml al minuto (Nancharaiah et al., 2006). 
Per la determinazione del rame totale nei tessuti il materiale vegetale fresco è stato essiccato 
in stufa (110 °C per 24 h) e successivamente mineralizzato con HNO3 a 180 °C ( p : v = 1/10), 
in tubi da mineralizzazione in Teflon, in microonde (Izzo et al., 1991). La soluzione è stata 
filtrata con filtri per HPLC RC15 (0,45 µm minisart) ed analizzata ad uno spettrometro ad 
assorbimento atomico (mod. 373,  Perkin Elmer, Thornill, ON, Canada). 
Standards (National istitute of Standard and Technology) e bianchi sono stati usati per 




9.3.6.1 – analisi statistica  
I risultati sono la media ± D.S. di un numero di repliche che varia tra i diversi esperimenti. Il 
numero di repliche e di esperimenti indipendenti, quando presente, è riportato nel riquadro di 
ogni figura o tabella. La significanza è stata calcolata usando il test ad intervallo multiplo di 
Duncan (P ≤ 0,01) 
 
9.4 – Succo xilematico 
9.4.1 – Estrazione del succo xilematico 
Piantine di Brassica, allevate come descritto nel par. 9.3.1, dopo 3 settimane dalla 
germinazione sono state tolte dalla soluzione nutritiva e suddivise in maniera completamente 
randomizzata in 4 gruppi, uno per ogni trattamento, composti ciascuno da 3 repliche. Le 
soluzioni di trattamento ( pH 5,5) erano come la soluzione nutritiva descritta nel par. 9.3.1  
addizionata di una concentrazione di rame modificata a seconda del trattamento [0 µM; 
controllo (0,12 µM); 2,5 e 5 µM CuSO4]. 
Il trattamento si è protratto per 3 giorni, durante i quali ciascuna soluzione è stata rinnovata 
ogni giorno, dopodichè si è provveduto alla raccolta del succo xilematico: recidendo le 
piantine con una lama pulita, in acciaio, 2 cm al di sopra del colletto ed applicando un tubo 
tygon di diametro simile al fusticino, fissato con parafilm (Goodger et. al., 2005). 
All’estremità del tubicino è stata posta una eppendorf per raccogliere il succo e, per evitare 
contaminazioni del succo xilematico con succo cellulare, si è scartata la prima goccia di 
essudato. 
Le piantine sono rimaste nella soluzione di trattamento e l’operazione è proseguita per 12 ore 
durante la notte; il succo xilematico è stato prelevato la mattina successiva. 
I campioni sono stati filtrati con filtri (0,45 µm minisart) e, annotati i volumi, sono stati 
conservati in congelatore a -80 °C fino al momento delle analisi. 
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9.4.2 – Purezza del succo xilematico 
La purezza del succo xilematico è stata determinata secondo il metodo riportato da Lòpez-
Millàn et al. (2000) tramite la determinazione di enzimi citosolici.  
Due enzimi citosolici, malato deidrogenasi (c-mdh, EC 5.3.1.9) ed esoso fosfato isomerasi (c-
hpi, EC 1.1.1.37), sono stati utilizzati come markers di contaminazione del succo xilematico. 
L’attività della c-hpi è stata misurata usando il fruttosio-6-P come substrato che viene 
convertito dall’enzima in glucosio-6-P. Questo viene poi ossidato dalla glucosio-6-P 
deidrogenasi e la contemporanea reazione di riduzione del NADP+ viene misurata alla 
lunghezza d’onda di 340 nm con uno spettrofotometro UV-visibile modello CARY 1E. 
Il substrato della reazione (pH 8) è costituito da Tris [ tris(idrossimetil)-aminometano] 50 
mM, MgCl2 5 mM, NaCl 1 mM, NADP+  0,4 mM, 0,46 U/ml di glucosio-6-P deidrogenasi e 
1,4 mM 
fruttosio-6-P. L’attività del c-mdh  è stata misurata usando l’ossalacetato come substrato e 
misurando il decremento nell’assorbanza a 340 nm dovuta all’ossidazione enzimantica di 
NADH. 
La soluzione finale  (pH 9,5) è costituita da Tris 46,5 mM, NADH 0,1 mM ed ossalacetato 0,4 
mM. 
L’attività degli enzimi presenti nel succo xilematico è stata confrontata con l’attività degli 
stessi enzimi estratti dalla foglie di Brassica carinata. L’estrazione è stata effettuata 
omogeneizzando le foglie di Brassica carinata con 2 ml di di un tampone a pH 8 contenente 
HEPES [ 4-(2-idrossietil)-1-acido piperazinetansulfonico] 100 mM, 30 ml di sorbitolo, 
ditiotreitolo 2 mM, CaCl 1 mM, 1% (peso/volume) di albumina di siero bovino e 1 % di PVP 
(polivinilpirrolidone). Il supernatante è stato ottenuto dopo 10 min. di centrifugazione a 




9.4.3 – Determinazione del Cu  libero nel succo xilematico 
Il succo xilematico è stato filtrato con filtri per HPLC RC15 (0,45 minisart µm) prima della 
lettura, eseguita con uno spettrofotometro ad assorbimento atomico modello Perkin Elmer 
Aanalist 100. 
 
9.4.4 – Determinazione del Cu libero nel succo xilematico al variare del pH 
Il succo xilematico raccolto da Brassica carinata trattata con 5µM CuSO4 veniva trasferito in 
un vial ed il pH portato a 6,5. Quindi il pH della soluzione veniva diminuito a stadi da 6,5 fino 
a 3 e, contemporaneamente, venivano monitorati il pH e la concentrazione del Cu libero con 
un elettrodo di Cu selettivo (ORION 96129BN, Beverly MA U.S.A.) secondo il metodo 
riportato da Liao et al. (2000). Soluzioni 10 mM di KOH o di HNO3 venivano utilizzate per 
aggiustare il pH. 
 
9.4.5 – Determinazione degli aminoacidi nel succo xilematico 
Gli aminoacidi nel succo xilematico sono stati separati con RP-HPLC e la quantificazione 
effettuata tramite detector UV, secondo il metodo da noi modificato riportato da Gonzalez-
Castro et. al  ( 1997 ). 
Prima della separazione  gli aminoacidi sono stati convertiti nei loro derivati 
feniltiocarbammilici (PTC).  I campioni di xilema o gli standard (0,5 ml) sono stati posti in un 
pallone di vetro sottovuoto, in rotavapor (RE 120), immerso in un bagno a 40 °C fino a 
completo disseccamento, trattati poi con 0,5 ml di una soluzione composta da metanolo, H2O 
millipore, trietilammina (TEA) (v/v/v 2:2:1) e posti nuovamente in rotavapor sottovuoto ad 
essiccare. 
Successivamente il campione è stato trattato con 0,5 ml di una soluzione costituita da 
metanolo, H2O millipore, TEA e fenilisotiocianato (PTC) (v/v/v/v 7:1:1:1) e lasciato reagire 
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per 20 min. a temperatura ambiente dopodichè si è rimosso il solvente sotto corrente di azoto 
ed il campione è stato sigillato e conservato a 4 °C. 
Prima di iniettarlo, il campione è stato filtrato con filtri per HPLC minisart RC15 (0,45 µm) ed 
opportunamente diluito con H2O millipore. 
Si è lavorato in gradiente, con gli stessi tempi riportati nell’articolo citato (Tab. 8): una fase A      
(CH3COONH4 0,14 M; TEA 0,5 ml/l; pH 6,2 con acido acetico) ed una fase B (acetonitrile; 
isopropanolo; H2O millipore; 60:2:38), alle temperature di 40 ± 0,5 °C con termostato 
modello RECIPE HT 3000, la colonna era una WATERS SPHERISORB C-18 in fase inversa, 
5µm ODS2 (4,6 x 250 mm ); le pompe WATERS 515 HPLC PUMP; il detector UV 
WATERS 2487. 
Con tale procedura si sono determinati gli aminoacidi che subiscono un incremento 
all’aumentare della concentrazione del rame in soluzione nutritiva (0; 0,12; 2,5 e 5 µM)  e 
quindi probabilmente i più importanti nel legare il rame. 
Per separare treonina (Thr) ed acido γ–aminobutirrico (GABA) si è settata la temperatura della 
colonna a 25 °C.  
I tempi di ritenzione degli aminoacidi sono stati identificati usando gli standard della Sigma-
Aldrich (Sigma-Aldrich Co., St Louis, MO, USA), con i quali si sono costituite le rette di 
taratura; la loro quantità  è stata determinata in base all’area dei picchi in relazione alla 
concentrazione, con il programma MILLENIUM 32 (WATERS). 
Tramite analisi effettuate con HPLC dello xilema abbiamo trovato che 6 aminoacidi hanno 
avuto un effettivo aumento di concentrazione  a seguito del trattamento con CuSO4 da 0 a 5 
µM. 
Individuati questi aminoacidi e conoscendo la quantità media di rame libero dello xilema dalle 
letture allo spettrofotometro, per valutare l’importanza di ciascun aminoacido nel trasporto del 
rame, abbiamo ricostruito varie soluzioni xilematiche (con pH portato a 6,5 con NaOH) 
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contenenti tutti gli aminoacidi più importanti eccetto uno e la quantità di rame rilevata allo 
spettrofotometro ad assorbimento atomico (par. 9.4.3). 
Tab. 8 - Tempi, flusso e percentuale degli eluenti A e B nella fase mobile 
        tempo 
(min) 
     flusso 
(ml/min)       %eluente A       %eluente B 
0 1 90 10 
12 1 70 30 
20 1 52 48 
22 1 0 90 
24 1 0 90 
30 1,5 0 90 
37 1 90 10 
Il succo xilematico delle piante trattate con CuSO4  0 µM aveva una concentrazione di rame 
troppo bassa (0,01 µg/ml di xilema ) per essere rilevata con l’elettrodo di Cu, perciò si è 
aggiunto Cu esogeno fino a raggiungere la concentrazione rilevata nel trattamento 5 µM  (0,06 
µg/ml ) perché in tale condizione si sono ottenute buone performance. 
I protoni dell’acido nitrico tendono a legarsi ai gruppi carbossilici degli aminoacidi ed a 
liberare così gli ioni di rame ivi legati per cui assistiamo ad un incremento della conducibilità 
della soluzione all’abbassarsi del pH. 
Con questa procedura e confrontando le curve di titolazione della soluzioni simulanti la 
composizione del succo xilematico si individua l’aminoacido che ha avuto più influenza nella 
chelazione del metallo. 
 
9.5 – Analisi statistica 
I risultati esposti sono la media ± D.S. di tre repliche, ciascuna analizzata in triplicato, 
di tre esperimenti indipendenti. Il grado di significanza è stata calcolato usando il test di 
Duncan a range multiplo (P  ≤  0,01). 
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    CAPITOLO 10  Risultati  
     
10.1 - Analisi del suolo 
Il suolo, preparato come descritto nel par. di Materiali e Metodi, appare di colore rosso 
e consistenza  polverosa ed è stato stato analizzato per caratterizzarlo dal punto di vista 
chimico e fisico (Tab. 9). 
Tab. 9 - Caratteristiche del suolo prelevato dalla laguna di Grado e Marano  mescolato con torba in parti 2:1 in 
volume. 
  parametri   metalli totali 
sabbia (%)  79  As (mg/kg) 639 
argilla 
(%)   14  Cd (mg/kg) 61 
limo 
(%)   7  Cu (mg/kg) 1846 
pH 
(H20)   7,3  Pb (mg/kg) 246 
sostanza 
organica (%)  6,8  Zn (mg/kg) 1143 
CEC 
(cmol+/kg)  4,4    
Solfo totale 
(%)  0,01    
Azoto totale 
(%)  0,7    
fosforo disponibile 
(mg/kg) 11,7    
potassio scambiabile 
(mg/kg) 170,8    
       
       
I risultati sono le medie di 5 repliche analizzate in triplicato ( n = 5 ). La D.S. è sempre stata minore o eguale al 
10%. Nel caso di percentuali, media e D.S. sono state calcolate dopo la trasformazione dei valori in arcsen√P. 
 
Dalle analisi risulta che secondo la classificazione USDA-FAO il terreno è franco-sabbioso; il 
pH indica un suolo sub-alcalino e la capacità di scambio cationica è estremamente bassa. Le 
concentrazioni di tutti e 5 i metalli pesanti superano ampiamente i valori soglia dettati dal 




10.1.2 - Estrazioni sequenziali dei metalli 
Tramite estrazione sequenziale si sono determinate a quali frazioni del suolo sono 
legati i 5 metalli  ed in che pecentuali (Fig. 3): 1° stadio, metalli legati a carbonati; 2° stadio, 
metalli legati ad ossidi di manganese e ferro; 3° stadio, metalli legati a sostanza organica e 
solfati. 
 
Fig. 3 - Estrazioni sequenziali dei metalli nel terreno: 1° stadio = solubili in acidi; 2° stadio = rilasciati in 
























I valori sono la media di cinque esperimenti indipendenti ± D.S.; n = 5.  
 
Come si evince dalla Fig. 3, As risulta legato alle tre frazioni del terreno per valori 
pressochè equivalenti (rispettivamente 3,5; 3,0 e 2,5 mg/Kg per 1°, 2° e 3° stadio) e  lo stesso 
comportamento si riscontra nel Cd con ordini di grandezza simili (rispettivamente 2,7; 2,3 e 
2,7 mg/Kg); inoltre sono estraibili solo l’1,4% ed il 12,6%  dei valori totali, rispettivamente, di 
As e Cd. 
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Cu è invece, in maniera preponderante, legato ai solfati ed alla sostanza organica (181 
mg/Kg equivalente al 60% di quello estraibile) mentre quantità pressochè equivalenti tra di 
loro risultano legate ai carbonati ed agli ossidi di manganese e ferro (primo e secondo stadio, 
rispettivamente 59,3 e 53,3 mg/Kg). 
Piombo e zinco infine mostrano comportamenti diversi: il primo è legato soprattutto 
agli ossidi (43,3 mg/Kg cioè il 68% di quello estraibile) mentre il secondo ai carbonati (38,7 
mg/Kg corrispondente al 60% di quello estraibile). 
Possiamo calcolare, per differenza tra i valori dei metalli totali e la somma delle 3 
frazioni estratte in sequenza, le quantità e le percentuali di metalli appartenenti alla 
componente cristallina dei minerali del terreno che molto difficilmente entrano in soluzione e 
sono pressochè indisponibili per la pianta: il piombo risulta legato ai minerali per 74%; rame 
l’84%; zinco 94%; arsenico 98%; cadmio 87%. 
 
10.1.3 - NTA ed EDDS nel terreno 
Si è saggiata la velocità di degradazione nel suolo dei due chelanti [S,S]-EDDS ed 
NTA, a 3 intervalli di tempo: 4 ore, 2 e 7 giorni. 
Tab. 10 - EDDS ed NTA presenti nel suolo (mmol/kg suolo) a 4 ore, 2 e 7 giorni dopo la loro addizione al 
terreno in concentrazione 5 mmol/kg suolo. 
 
 4h 2 giorni 7 giorni 
EDDS 3,821 ± 0,1 a 3,089 ± 0,1 b 1,905 ± 0,11 c 
    
NTA 4,005 ± 0,22 a 3,967 ±0,1 a 3,665 ± 0,19 a 
    
I risultati sono le medie ± D. S. di tre repliche, di tre differenti esperimenti analizzati in triplicato, (n = 9). Per 
valutare le differenze si è utilizzata l’analisi ANOVA ad una via. Le lettere indicano valori significativi per P ≤  
0,01. 
 
Come si può vedere dalla Tab. 10 la concentrazione di EDDS decresce rapidamente ed a 7 
giorni dal trattamento la quantità risulta diminuita del 50%; NTA invece non subisce una 
degradazione consistente e dopo 7 giorni è ancora presente per il 91% circa. 
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Si è inoltre saggiato il potere desorbente dei due chelanti (metalli estraibili) su As, Cd, 
Cu, Pb e Zn nel terreno (Fig. 4): come si evince dalla Fig. 4 EDDS è un chelante molto forte 
per il rame, solubilizzandone una frazione pari a circa l’86% di quello estraibile 
dall’estrazione sequenziale (cfr. con Fig. 3); risulta un forte estraente anche per Pb, del quale 
ne solubilizza una frazione pari a circa l’88% del totale delle 3 estrazioni sequenziali. Su Zn 
risulta meno efficace, liberandone tuttavia un 21% così come per As e Cd, solubilizzandone 
rispettivamente il 14 e 16% del totale estraibile con le 3 estrazioni sequenziali. 
 


























I valori sono la media di 5 esperimenti indipendenti ± D.S., n= 5. 
 
Sebbene in misura minore di EDDS, NTA risulta valido nel solubilizzare il piombo, 
favorendone il rilascio del 35%, ed il rame che viene solubilizzato per il 27% del valore totale 
delle tre estrazioni; assai meno efficace la sua azione su Zn (12%), Cd (12%) e As (10%).  
Successivamente abbiamo misurato i metalli estraibili dal suolo amendato con EDDS o 
NTA (5 mmoli/kg) agli intervalli di tempo 0, 2 e 7 giorni dal trattemento (Fig. 5); tali valori 
rappresentano le quantità di metalli facilmente disponibili per la pianta.  
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I metalli estraibili prima dell’uso dei chelanti sono (Fig. 5):  4% (As); 2,5% (Cd); 10% 
(Cu); 4,2% (Pb); e 5,2% (Zn) del totale ottenuto con le tre estrazioni sequenziali. Per arsenico 
e cadmio, i due chelanti non ne aumentano la disponibilità né dopo 2 né dopo 7 giorni, mentre 
per gli altri metalli con EDDS assistiamo ad una diminuzione della estraibilità dei metalli 
passando da 2 a 7 giorni, con NTA non si hanno differenze di estraibilità da 2 a 7 giorni se si 
eccettua lo Zn.                                                Questo andamento è in accordo con i nostri test 
sulla degradazione dei chelanti nel terreno che dimostravano una  rapida demolizione di 
EDDS nei primi 7 giorni dal trattamento (vedi Tab. 10) mentre l’NTA nello stesso periodo 
non veniva degradato. 
 
Fig. 5 - Metalli estraibili nel suolo ammendato con NTA (A) od EDDS (B)  5 mmoli/kg  a 0, 2 e 7 gg. 0 








































































I valori rappresentano le medie di 5 repliche indipendenti (n = 5) analizzate con il test ANOVA. Differenti lettere 
indicano valori differenti a P ≤ 0,01. 
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10.2 - Traslocazione dei metalli nella pianta 
Abbiamo misurato sia l’azione che i due chelanti (NTA ed EDDS) esercitano nella 
solubilizzazione dei metalli del suolo ed il loro assorbimento da parte di Brassica carinata 
dopo una settimana dal trattamento (Fig. 6).  
Le piante cresciute nel terreno di controllo senza trattamento non modificano il loro 
assorbimento in metalli: infatti i valori al tempo 0 e dopo una settimana sono pressochè 
identici; nelle piante ammendate invece, se si eccettuano As e Cd, si osserva un incremento 
dell’assorbimento dei metalli: NTA raddoppia l’assorbimento di Cu rispetto alle piante non 
trattate (da 36 a 72 mg/Kg) e migliora quella di Zn (da 73 a 104 mg/Kg) e Pb (da 31 a 54 
mg/Kg) mentre EDDS raddoppia l’assorbimento di Zn (da 73 a 130 mg/Kg), quadruplica 
quello di Cu (da 35 a 157 mg/Kg) e di Pb (da 31 a 122 mg/Kg). 
Fig. 6 - Effetto di NTA ed EDDS (5 mmoli/kg), applicati al suolo una settimana prima del raccolto, sui metalli 
assorbiti da Brassica carinata (A) e sui metalli estraibili in DTPA dal suolo una settimana dopo il raccolto (B). 
La dicitura “pre-trattamento” rappresenta i valori di metalli nella pianta prima dell’ammendamento mentre “non-




























































I valori sono la media ± D.S. (n = 3 e n = 5 per i metalli assorbiti ed i metalli estraibili in DTPA , 
rispettivamente). Eccetto As e Cd, le differenze tra i due chelanti erano significative per P ≤ 0,001. 
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Con i valori ottenuti dalle analisi abbiamo potuto calcolare per ognuno dei 5 metalli la 
percentuale assorbita dalla pianta rispetto al totale presente nel terreno e la percentuale rispetto 
al peso secco della pianta (Fig. 7). 
 
Fig. 7 - Percentuale media di ciascun metallo assorbito rispetto ai totali presenti nel terreno (A) e percentuale 




10.3 - Fitoestrazione assistita senza chelanti 
Si è voluto verificare l’efficacia di alcune piante endemiche di terreni metalliferi, Pinus 
pinaster, Silene paradoxa e Plantago lanceolata, nella capacità di solubilizzare i metalli del 
suolo e quindi nell’assorbimento di questi da parte di B. carinata, come possibile alternativa 
































Nel suolo in questione siamo andati a misurare metalli scambiabili (Fig. 8) e pH mentre nelle 
piante di B. carinata allevate nel suolo contaminato in successione a quelle endemiche di 
terreni metalliferi abbiamo misurato la concentrazione di metalli nei tessuti. 
 
Fig. 8 - Metalli scambiabili nei terreni ove sono state allevate per 4 settimane piante di Plantago lanceolata, 
Silene paradoxa e Pinus pinaster separatamente, prima di seminarvi semi di Brassica  carinata. Il controllo è 





































I valori sono la media di 5 repliche, analizzate in triplicato (n=5). Per valutare le differenze tra controllo e 
trattamenti è stata utilizzata l’analisi della varianza (ANOVA); lettere differenti indicano valori 
significativamente differenti per P ≤ 0,01. 
 
 
Se confrontiamo la capacità di mobilizzare i metalli (estraibili in DTPA) delle piante in 
questione con quella dei chelanti NTA ed EDDS (Fig. 6A e 8), possiamo notare come, eccetto 
per l’arsenico che come precedentemente abbiamo visto è comunque sempre poco reattivo a 
qualsiasi trattamento, si ottengano risultati paragonabili a quelli ottenuti con l’uso dei chelanti 
e, in alcuni casi, anche superiori. 
Per quanto riguarda Zn la successione con Silene è l’unica che può essere paragonata 
all’azione svolta da EDDS (12,6 mg/Kg con la pianta e 14,5 mg/Kg col chelante). Lo stesso 
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discorso vale per il piombo, la cui solubilità a seguito della successione con Pinus è 
paragonabile a quella ottenuta dopo il trattamento con EDDS, rispettivamente 11,3 e 15,8 
mg/Kg di metallo disponibile. Sia per Zn che per Pb, il chelante NTA risulta comunque il più 
efficace per la loro solubilizzazione (rispettivamente 21,2 e 25,2 mg/Kg). 
Il rame è il metallo più facilmente solubilizzabile in presenza delle piante endemiche di 
terreni metalliferi, infatti Silene esercita un’azione più forte sia di NTA che di EDDS, 
solubilizzandone 92,8 mg/Kg mentre i due chelanti ne solubilizzano rispettivamente 63,2 e 
49,4 mg/Kg. Anche il Pinus solubilizza più rame dei due chelanti (86,2 mg/Kg) mentre 
l’efficacia di Plantago, sebbene inferiore alle altre due piante, è comunque paragonabile a 
quella dei due chelanti (56 mg/Kg).  
Per quanto riguarda il cadmio, tutte e tre le piante Pinus, Silene e Plantago ne 
solubilizzano una quantità superiore di EDDS ed NTA: rispettivamente 20,3; 6,4 e 2,8 mg/Kg 
per le tre piante; 1 e 0,4 mg/Kg per i due chelanti. 
Il pH del suolo ha mostrato un notevole abbassamento rispetto al controllo (7,3 ± 0,3) 
sia  nel terreno dove è stata cresciuta Plantago (5,6 ± 0,5) che in quelli dove erano cresciute 
Pinus o Silene (entrambi 5,4 ± 0,2). 
B. carinata coltivata in successione alle piante endemiche dei terreni metalliferi non ha 
migliorato l’assorbimento di As (Fig. 6B e 8) rispetto ai chelanti: 16,3 mg/Kg NTA; 19,9 
mg/Kg EDDS; 13 mg/Kg a seguito di ogni successione (Pinus, Silene e Plantago). EDDS 
risulta il più efficace nel favorire l’assorbimento di Zn (129 mg/Kg) mentre B. carinata 
cresciuta in successione a Silene risulta più efficace di NTA (rispettivamente 111,6 e 104 
mg/Kg). 
Anche per quanto riguarda l’assorbimento del Pb il trattamento con EDDS risulta il 
migliore (122 mg/Kg) ma B. carinata cresciuta in successione a Pinus risulta più efficace di 
NTA (rispettivamente 56,5 e 54 mg/Kg). Per quanto concerne l’assorbimento di Cu invece B. 
carinata  cresciuta in successione a Pinus è più efficace sia di EDDS che NTA (169 mg/Kg 
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rispetto a 157 e 72 mg/Kg dei due chelanti), inoltre anche Plantago e Silene svolgono 
un’azione migliore di quella di NTA (rispettivamente 109 e 100 mg/Kg). Per Cd infine è 
ancora B. carinata cresciuta in successione a Pinus a favorirne maggiormente l’assorbimento 
(79 mg/Kg); segue B. carinata cresciuta in successione a Silene e Plantago (56 e 45 mg/Kg 
rispettivamente); infatti in presenza dei due chelanti l’assorbimento è di solo 20 mg/Kg. 
Fig. 9 - As, Cd, Cu, Pb e Zn in piante di Brassica carinata allevate sul suolo contaminato in successione a Pinus 
pinaster, Silene paradoxa e Plantago lanceolata. Il controllo è rappresentato dal suolo contaminato dove non è 
















































I risultati sono la media di tre repliche analizzate in triplicato (n=3). Per valutare le differenze tra controllo e 
trattamenti si è usato il test ANOVA ad una via;  lettere differenti indicano valori differenti per P ≤  0,01. 
 
 
10.4 - Azione di NTA ed EDDS sulla translocazione di Cu: prove in idroponica 
Per meglio investigare l’effetto esercitato dai due chelanti sull’assorbimento e sulla 
translocazione del rame si sono condotti esperimenti in idroponica (par. 9.3.6) ove abbiamo 
misurato ad intervalli di tempo (da 20 min a 72 ore) la concentrazione di Cu(II) e 
Cu(II)+Chelante,  in radici e foglie di piante di B. carinata, trattate con EDDS ed NTA (5 
mM) (Fig. 10). Al termine dell’esperimento con CuSO4  (300 µM),  a 72 ore, la quantità di 
CuSO4 nelle radici è di 32,54 µmoli/g s.s. mentre nel trattamento con i chelanti, a 72h il Cu 
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assorbito risulta invece 3,08 e 3,42 µmoli/g s.s, rispettivamente per EDDS ed NTA (Fig. 10A). 
Le quantità di Cu assorbite  nelle radici differiscono di poco nei trattamenti coi chelanti ma, 
mentre Cu-EDDS risulta direttamente proporzionale almeno fino a 36 ore (Fig. 10C), nel 
trattamento Cu-NTA osserviamo che la quantità di Cu è pressochè costante per le prime 6 ore, 
dopodichè subisce un forte incremento di 7,8 volte da 6 a 36 ore (il suo apice); nelle 
successive 36 ore la quantità di rame diminuisce di circa il 20%. Nel trattamento Cu-EDDS 
possiamo vedere che la quantità maggiore di Cu è presente nelle radici a 48 ore e a 72 ore è 
diminuita di circa il 15%. 
Per quanto riguarda la parte aerea si può vedere (Fig. 10B) che la presenza del chelante 
migliora notevolmente la traslocazione del Cu. Nel trattamento con solo CuSO4 sebbene la 
quantità di rame assorbita sia più che raddoppiata passando da 20 min. a 72 ore 
(rispettivamente 0,73 µmol/g s.s. e 1,84 µmoli/g s.s.), l’assorbimento non è paragonabile a 
quello ottenuto in presenza dei due chelanti. Nella parte aerea di B. carinata trattata con NTA 
ed EDDS l’assorbimento di Cu risulta rispettivamente a 13,81 e 26,32 µmoli/g s.s.; come si 
può notare EDDS possiede un’elevata efficienza nel trasporto del Cu: è infatti in grado di 
traslocare il doppio di rame rispetto ad NTA. Passando da 20 min. a 72 ore l’incremento di Cu 
nei germogli è di 2,52 volte nel trattamento con solo CuSO4; 18,66 e 32,5 nel trattamento con 
NTA-Cu e EDDS-Cu rispettivamente. 
Inoltre si può notare come la presenza di un chelante permette di incrementare la 
traslocazione del rame già dopo 6 ore (sia per EDDS che per NTA) mentre in assenza di 
chelante il rame subisce un lieve incremento nei germogli solo dopo 36 ore. 
È stata analizzata anche la cinetica dei chelanti non legati al metallo all’interno della 
pianta in radici e germogli (Fig. 11): dopo 72 ore di trattamento, è stata misurata una quantità 
di EDDS nelle radici pari a 373,5 µmoli/g s.s. (Fig. 11A) mentre per NTA sono stati rilevati 
7,5 µmoli/g s.s. (Fig. 11B). Si osserva come, fino a 36 ore, non si rilevi NTA libero nelle 
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radici mentre EDDS libero è già presente a 20 min. e che, contrariamente ad EDDS, NTA 
raddoppia la sua concentrazione nelle radici da 36 a 72 ore (da 3,68 a 7,48 µmoli/g s.s.).  
Per quanto riguarda la parte aerea entrambi i chelanti sono rilevabili già a 20 minuti, 
sebbene NTA sia meno presente di EDDS: si rileva a 72 ore una quantità di EDDS pari a circa 
355 µmoli/g s.s. mentre NTA è circa la metà, 162 µmoli/g s.s. Anche se le quantità di EDDS 
trovate nelle radici differiscono da quelle dei germogli, l’andamento dei due grafici è molto 
simile.  
L’analisi dei risultati (Fig. 12) ha mostrato una correlazione positiva tra la 
concentrazione di Cu ed EDDS sia nelle radici (r2 = 0,96) (Fig. 12a) che nei germogli (r2 = 
0,97) (Fig. 12b) mentre per NTA si riscontra una correlazione col rame solo nei germogli (r2 = 

















Fig. 10 - Concentrazione di rame in radici (A) ed in germogli (B) di Brassica  carinata  trattata per tempi diversi 
(da 20 min. a 72 ore) con CuSO4 300µM (●) o con CuSO4 300µM+NTA 5 mM (□) oppure con CuSO4 
300µM+EDDS 5 mM(▲). Si riporta, per chiarezza, la sezione ingrandita della cinetica chelante-Cu all’interno 




















































































I risultati sono la media di tre repliche analizzate in triplicato (n = 3); in alcuni casi, la dimensione della barra 
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Fig. 11 - Cinetica dei chelanti NTA ed EDDS non complessati, in radici (A) e germogli (B) di Brassica  carinata  







































































Fig. 12 – Coefficiente di determinazione tra rame ed EDDS nelle radici (a) e nei germogli (b) e di NTA nei 
germogli (c) di Brassica  carinata trattata con CuSO4 300 µM + 5mM EDDS o NTA, nel periodo di tempo da 20 
















































































          







10.5 – Succo xilematico 
10.5.1 - Aminoacidi nel succo xilematico 
Gli aminoacidi presenti nel succo xilematico di piante di B. carinata cresciute in 4 
soluzioni nutritive con differenti concentrazioni di CuSO4: 0; 0,12 (controllo); 2,5 e 5 µM 
(Tab. 11) sono state determinate tramite HPLC.  
In condizioni di controllo (CuSO4 0,12 µM) la nicotianamina è l’aminoacido più 
rappresentativo (19,6 µg/ml), seguito da lisina (7,57 µg/ml), alanina (3,88 µg/ml), leucina 
(2,90 µg/ml), istidina ed arginina (rispettivamente 2,89 e 2,6 µg/ml). In Fig. 13 sono riportati 
gli incrementi o i decrementi in percentuale, rispetto alla concentrazione di Cu pari a 0,12 µM 
(controllo), dei singoli aminoacidi alle concentrazioni di Cu 2,5 ed a 5 µM. Gli aminoacidi che 
aumentano maggiormente in entrambi i trattamenti (2,5 e 5 µM), rispetto al controllo, sono 
metionina (83 e 108,5%), glicina (83,7 e 89,6%), prolina (114 e 134,8%), glutammina (116 e 
246%) e treonina (290 e 393,3%). Aumentando la concentrazione di Cu da 2,5 a 5 µM gli 
stessi aminoacidi modificano le loro concentrazioni nelle seguenti percentuali: glicina (3,2%), 












Tab. 10 - Composizione aminoacidica (µg/ml xilema) del succo xilematico di piante di Brassica  carinata di 3 
settimane, trattate per 3 giorni con differenti concentrazioni di CuSO4  in soluzione nutritiva: 0; 0,12 (controllo); 
2,5 e 5µM. 
 0 µM 0,12 µM 2,5 µM 5 µM 
     
Ac. Aspartico 0,384±0,168 0,380±0,044 0,635±0,213 0,488±0,224 
Ac.Glutammico  1,303±0,508 1,152±0,086 1,383±0,171 1,037±0,080 
Asparagina 0,154±0,078 0,145±0,036 0,100±0,001 0,156±0,077 
Glutammina 1,422±0,323 0,345±0,083 0,745±0,062 1,194±0,102 
Serina 0,850±0,312 1,263±0,402 0,815±0,067 0,546±0,048 
Glicina 0,558±0,016 0,907±0,106 1,666±0,111 1,720±0,280 
Istidina 2,031±0,648 2,890±0,500 15,962±1,340 21,415±2,547 
Arginina 2,254±0,280 2,600±0,614 2,643±0,433 2,468±0,518 
Alanina 4,281±0,600 3,888±0,383 1,412±0,108 2,346±0,560 
Prolina 0,410±0,070 0,315±0,070 0,674±0,017 0,728±0,092 
Tirosina 1,681±0,410 1,191±0,190 1,490±0,202 1,587±0,333 
Valina 1,276±0,144 1,943±0,298 1,552±0,478 1,320±0,374 
Metionina 4,414±1,013 0,898±0,073 1,644±0,022 1,873±0,308 
Cisteina         n.d. 0,686±0,081 0,927±0,017 0,670±0,137 
Isoleucina 1,912±0,396 1,458±0,428 1,608±0,418 1,774±0,294 
Leucina 2,234±0,504 2,906±0,078 1,838±0,386 1,695±0,170 
Fenil-alanina 0,963±0,326 1,147±0,144 1,442±0,167 1,328±0,040 
Treonina 2,096±0,056 0,525±0,080 2,044±0,108 2,590±0,347 
Ac. Butirrico 0,158±0,011 0,183±0,065 0,222±0,004 0,215±0,035 
Lisina 9,271±1,167 7,570±0,484 8,331±0,760 8,535±0,175 
Nicotianamina 82,380±11,336 19,598±4,08 23,118±1,93 17,727±1,910 
 
I valori sono la media ± D.S. di tre repliche, analizzate in triplicato, di tre esperimenti indipendenti (n = 9). Per 
valutare le differenze tra controllo e trattamenti si è utilizzata l’analisi ANOVA ad una via. I risultati dell’analisi 





Fig. 13 - Cambiamenti (in %) nella concentrazione degli aminoacidi nel succo xilematico estratto da piante di 
Brassica carinata cresciute in soluzione nutritiva in presenza di rame 2,5  e 5 µM rispetto al controllo (0,12 µM).  
Gli aminoacidi sono stati posti in ordine secondo il tempo di ritenzione cromatografico.                   
 
 
Gli aminoacidi rilevati sono i seguenti: acido aspartico (Ac. Asp), acido glutammico (Ac. Glut), asparagina 
(Aspar.), glutammina (Glut.), serina (Ser.), glicina (Glic.), istidina (Istid.) , arginina (Arg.), prolina (Pro.), 
tirosina (Tir.), valina (Val.), metionina (Met.), cisteina (Ciste.), isoleucina (Isoleu.), leucina (Leu.), fenil-alanina 
(Fenil-ala.), treonina (Treo.), acido γ-aminobutirrico (GABA), lisina (Lis.), nicotianamina (Nicot.). Ogni valore è 
la media di 3 repliche, analizzate in triplicato, di tre esperimenti indipendenti (n = 9). Gli asterischi indicano i 
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10.5.2 - Cu nel succo xilematico 
Per ciascuno dei 4 trattamenti si è misurata la quantità di Cu totale nel succo xilematico  
(Fig. 14). 
Passando dal trattamento 0 µM  a 5 µM la concentrazione di Cu nello xilema incrementa di 6 
volte. Come si evince dalla Fig. 14 esiste una relazione lineare tra concentrazione di rame in 
soluzione nutritiva (µmoli/l) e rame nel succo xilematico (µg/ml)  (r2 = 0,98). 
 
Fig. 14 - Effetto dell’aumento della concentrazione di Cu in soluzione nutritiva sulla concentrazione (µg/ml) di 
Cu nel succo xilematico di Brassica  carinata. 
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I dati sono la media di tre repliche, analizzate in triplicato, di tre esperimenti indipendenti (n=9). La differenza tra 
controllo (0,12 µM) e trattamenti (0; 2,5 e 5 µM)  è stata valutata tramite l’analisi ANOVA ad una via. Differenti 
lettere indicano valori differenti per P ≤ 0,01. 
 
 
10.5.3 - Cu libero in succo xilematico simulato 
Per valutare l’importanza dei singoli aminoacidi xilematici metionina, glicina, prolina, 
glutammina e treonina, quelli cioè che hanno subito un incremento rispetto al controllo nel 
trattamento con eccesso di rame, si sono preparate varie soluzioni aminoacidiche: una 
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composta dai 6 aminoacidi; 6 soluzioni contenenti un singolo aminoacido ed infine soluzioni 
contenenti tutti gli aminoacidi sopraelencati tranne uno. 
Si sono confrontate le curve di risposta, Cu2+ libero/pH, delle soluzioni preparate da 
noi, con la curva ottenuta dalla titolazione del succo xilematico estratto dalla B. carinata 
dall’esperimento con rame in eccesso (5 µM)(Fig. 15). Si può notare come le curve ottenute 
dalla titolazione di prolina ed istidina (Fig. 15 e ed f) siano molto simili a quella ottenuta dalla 
titolazione del succo xilematico, il che ci fa ritenere che tali aminoacidi svolgano un ruolo 
decisamente più importante nella chelazione del rame rispetto agli altri in B. carinata in 
condizioni di crescita con eccesso di tale metallo.  
Per meglio determinare l’importanza di questi due aminoacidi si sono preparate 3 
soluzioni con le seguenti composizioni: istidina + treonina + glicina + metionina + 
glutammina + prolina (Fig. 16A); treonina + glicina + metionina + glutammina + prolina (Fig. 
16B); treonina + istidina + glicina + metionina + glutammina (Fig. 16C). Vediamo che la 
curva contenente tutti e 6 gli aminoacidi è molto simile a quella ottenuta col succo xilematico 
(Fig. 16A) e, tra istidina e prolina, la prima sembra aver un ruolo maggiore nel complessare il 
Cu: infatti la curva ottenuta senza prolina non differisce sostanzialmente dalla curva del succo 
xilematico (Fig. 16C) mentre in mancanza di istidina le due curve divergono maggiormente 
(Fig. 16B).  
Confrontiamo, in dettaglio, la quantità di Cu libero nelle soluzioni da noi preparate 
(Tab.  12): nel succo xilematico la quantità di rame libero è di circa il 33% mentre nel mix di 6 
aminoacidi da noi preparato è del 41%. Ad ulteriore prova della superiorità dell’istidina sulla 
prolina come chelante del rame possiamo osservare come, i due aminoacidi da soli, riescano a 
legarsi rispettivamente a circa il 42 ed al 33% del rame in soluzione. A ciò si aggiunge che il 
mix di aminoacidi da noi preparato, se privo di istidina, lascia libero il 32%  di rame mentre 
quando è assente la prolina la percentuale passa al 27%. 
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Fig. 15 - Curve rapporto [Cu2+ ] libero/pH di singoli aminoacidi a confronto con la curva di succo xilematico 



















































































































































Ogni punto è la media di tre repliche, analizzate in triplicato, di tre esperimenti indipendenti (n = 9). La 
deviazione standard era sempre inferiore al 10%.  
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Fig. 16 - Concentrazione del Cu2+ libero in relazione al pH in Brassica carinata, a confronto con soluzioni 









































































Ogni punto è la media 3 repliche, di 3 esperimenti indipendenti (n = 9). La deviazione standard era sempre  ≤  
10%. 
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Tab. 12 - Concentrazioni di rame libero in soluzioni contenenti singoli aminoacidi, combinazioni di questi e in 
succo xilematico estratto  da Brassica  carinata trattata con eccesso di Cu (5 µM), a pH 5,8 (pH nel succo 
xilematico).  
   Cu totale Cu libero      Cu libero  
   (µg/l xilema) (µg/l xilema) % del Cu totale 
Succo xilematico di B. carinata  60 19,59 32,6  
0,14 mM Istidina   60 35,01 58,4  
21,75 µM 
Treonina   60 32,85 54,7  
7,43 µM 
Glutamina   60 28,76 47,9  
22,92 µM Glicina   60 24,31 40,5  
6,33 µM Prolina   60 40,38 67,3  
12,51 µM 
Metionina   60 18,06 30,1  
Istid+treo+glutam+glic+pro+met   60 24,45 40,8  
Treo+glutam+gli+pro+met  60 18,93 31,6  
Istid+treo+glutam+glic+met   60 16,4 27,3  
Le concentrazioni utilizzate per gli aminoacidi sono quelle nel succo xilematico estratto da B. carinata trattata 
con eccesso di rame (5 µM). I valori sono le medie di tre repliche, analizzate in triplicato, di tre esperimenti 
indipendenti  
(n = 9). Per le percentuali, le medie sono state calcolate dopo la trasformazione dei dati in arcsin√P; la deviazione 
standard era sempre ≤ 10%. 
 
 
Nonostante le quantità dei due aminoacidi nel succo xilematico non siano paragonabili per 
ordine di grandezza (0-25 µg/ml il range di istidina; 0-0,8 il range di prolina), entrambe 
subiscono un incremento nel passaggio da 0 a 5 µM (Fig. 17), sebbene la prolina, 
contrariamente all’istidina, non modifichi la sua concentrazione passando dal trattamento 2,5 a 
quello 5 µM. 
Fig. 17 - Effetto di Cu in soluzione nutritiva sulla concentrazione degli aminoacidi Istidina e Prolina nel succo 
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I valori riportati sono la media di tre repliche, analizzate in triplicato, di tre esperimenti indipendenti ( n = 9 ); la 
deviazione standard è riportata nella Tab.10. 
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10.5.4 - Brassica carinata in rame-carenza 
Per quanto riguarda la crescita di B. carinata in assenza di rame, possiamo osservare come la 
variazione della concentrazione aminoacidica riguardi soprattutto metionina (+390%), 
nicotianamina (+320%), glutammina (+317%) e treonina (+302%), rispetto al controllo (0,12 
µM) (Fig. 18). 
Abbiamo ricreato 4 soluzioni, contenenti ciascuna 1 solo aminoacido di quelli che 
erano aumentati (Fig. 19), alla concentrazione rilevata nel trattamento 0µM, la cui curva di 
titolazione con acido è stata confrontata con quella ottenuta dal succo xilematico di piante 
allevate in assenza di rame. 
Fig. 18 - Variazione (in %), rispetto al controllo (0,12 µM), della concentrazione aminoacidica di succo 






















l’analisi della varianza è stata svolta prima della conversione in percentuale. Ogni valore è la media di tre 
repliche, analizzate in triplicato, di tre esperimenti indipendenti (n = 9). Gli asterischi indicano valori 
significativamente differenti dal controllo. Sono stati disposti da sinistra a destra secondo il tempo di  ritenzione 
cromatografico. ND = non rilevabile. 
 
Poichè non era possibile ottenere una curva di titolazione Cu-libero/pH dal succo 
xilematico di piante cresciute in carenza di  rame, si è aggiunto CuSO4 esogeno fino ad 
ottenere una concentrazione eguale a quella rinvenuta nel succo xilematico di piante cresciute 
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Ogni punto rappresenta la media di tre repliche, analizzate in triplicato, di tre esperimenti indipendenti ( n = 9 ). 
La deviazione standard era sempre ≤ 10%. 
 
Dai grafici si evince che le curve relative a metionina, glutammina e treonina divergono da 
quella del succo xilematico mentre la curva ottenuta con nicotianamina è quella che più le 
assomiglia, suggerendo per questo aminoacido un ruolo preminente rispetto agli altri, in 




    CAPITOLO 11  Discussione 
 
11.1 - Fitoestrazione in vaso 
Il lavoro svolto rappresenta uno studio sul possibile utilizzo di Brassica carinata per 
un programma di fitoestrazione assistita su suolo inquinato da metalli pesanti: per un tale 
progetto è necessario ponderare attentamente la pianta, il chelante migliore e, una volta in 
campo, utilizzare pratiche agronomiche che favoriscano l’attività di bioaccumulo della pianta.  
Il terreno con il quale abbiamo lavorato proviene da un sito localizzato nella laguna di 
Grado e Marano, in provincia di Udine, sottoposto alla bonifica dal decreto 468/2001 
(Programma nazionale di bonifica e ripristino ambientale dei siti  inquinati). Le quantità di 
metalli pesanti (As, Cd, Cu, Pb, Zn) riscontrate nel suolo superano ampiamente le 
concentrazioni-limite poste dal D.Lgs 152/06 sia per uso privato che pubblico. 
L’inquinamento del sito è di lunga data: infatti, secondo quanto riportato nel decreto, il 
processo di contaminazione è cominciato nel 1949 a causa dell’attività di stabilimenti limitrofi 
per il trattamento della cellulosa, si è attenuato dopo il 1970 per fermarsi solo nel 1984 
(decreto 468/2001 Allegato B). 
La scelta della pianta su cui lavorare è ricaduta su B. carinata a seguito di un lungo 
lavoro di selezione, iniziato circa 5 anni fa, su 9 specie di partenza: Brassica carinata, 
Helianthus annuus, Lotus corniculatus, Phleum pratense, Secale cereale, Sorghum vulgare, 
Triticum aestivum, Trifolium alexandrinum e Zea mays. 
La pianta in questione unisce il vantaggio di essere una buona iperaccumulatrice verso i 
metalli As, Cd, Cu, Pb e Zn, a quello di essere scarsamente appetibile per gli animali, a causa 
dell’alto contenuto di tiocianati, cosa che riduce il rischio dell’ingresso dei metalli pesanti 
accumulati nella catena alimentare (Navari-Izzo e Quartacci, 2001). 
I chelanti utilizzabili per favorire il processo di accumulo dei metalli possono essere 
biodegradabili o sintetici: in genere si preferisce lavorare con i primi per ridurre il rischio di 
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lisciviazione del complesso chelante-Me nelle falde. Per questo, nella fase successiva alla 
selezione della pianta, la scelta dei chelanti è ricaduta su EDDS ed NTA: il primo è 
chimicamente molto simile al chelante sintetico EDTA (uno dei chelanti con le più alte 
costanti di affinità per i metalli: Tandy et al., 2004) ma molto più biodegradabile e quindi 
meno pericoloso; NTA è generalmente più biodegradabile di EDTA e ha una capacità chelante 
minore di EDTA e EDDS, sebbene si debba considerare che la forza di un chelante è in 
relazione a molti fattori (metallo, pH, ecc…) e la sua degradabilità dipenda non solo dal 
terreno in cui si trova ma anche dal metallo che lega (Evangelou et al., 2007). La degradabilità 
di NTA è in genere molto elevata e paragonabile a quella dell’acido citrico; si è visto inoltre 
che non è influenzata da pH, porosità, tessitura, copertura della pianta e temperatura (Tiedje e 
Mason, 1974). Nel sottosuolo la sua velocità di degradazione è sempre inferiore a quella 
rilevata in superficie ed infatti è stato dimostrato che viene degradato in condizioni aerobiche 
(Ward, 1986). Il chelante inoltre viene biodegradato in fanghi attivi (Shumate et al., 1970), 
fanghi di laguna (Rudd e Hamilton, 1972), acqua di fiume (Warren e Malec, 1972) ed acqua di 
mare (Erickson et al., 1970). 
Per quanto riguarda EDDS si ritiene che la biodegradazione sia di matrice biologica ed 
infatti in assenza di attività microbica non si osserva una degradazione rilevante (Vandevivere 
et al., 2001), anche se è stato trovato essere degradabile in anaerobiosi. Si deve tener conto 
inoltre che la sola costante di stabilità dei complessi [Me]-EDDS non è in grado di dare 
sempre una predizione certa sulla velocità di degradazione del complesso (Vandevivere et al., 
2001): infatti i complessi Pb e Zn-EDDS mostrano differenti biodegradabilità, sebbene i valori 
delle costanti di stabilità siano molto simili (Tab. 5). Cd e Ca invece sono entrambi 
prontamente biodegradati, sebbene Cd-EDDS abbia una costante di stabilità molto più grande 
di Ca-EDDS (Tab. 5). Un altro particolare interessante è la correlazione positiva riscontrata tra 
biodegradazione di [Me]-EDDS e la contemporanea concentrazione di specie libere di EDDS 
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(Vandevivere et al., 2001): questo suggerisce che i complessi, prima di essere biodegradati, si 
devono dissociare. 
Le prove di fitoestrazione in vaso con B. carinata sul suolo contaminato mostrano 
come i trattamenti con i due chelanti migliorino notevolmente l’assorbimento dei  metalli Cu, 
Pb e Zn, rispetto al controllo (Fig. 6A). L’azione dei due chelanti non migliora invece la 
solubilità nel suolo di As e Cd e di conseguenza neppure il loro assorbimento da parte della 
pianta rispetto al controllo  (Fig. 6). La quantità di metalli assorbita dalla pianta nei trattamenti 
con NTA ed EDDS oscilla da un minimo del 3% (As con NTA) ad un massimo del 50% (Pb 
con EDDS) del metallo totale nel suolo (Fig. 7A); ad una settimana dal raccolto, risulta ancora 
disponibile soprattutto il piombo: 6% del totale nel suolo con EDDS e 10% del totale nel 
suolo con NTA (Fig. 7A); gli altri metalli sono ancora disponibili per valori che variano da 
0,09% (As con NTA) a 3% (Cu con NTA) dei metalli totali nel terreno (Fig. 7A). 
Per quanto riguarda l’efficacia della fitoestrazione si può vedere come la quantità di 
metalli estratta rapportata al peso secco della pianta varia da 0,0016% (As con NTA) ad un 
massimo di 0,0157% (Cu con EDDS) (Fig. 7B). Si può quindi calcolare che per una bonifica 
con B. carinata, tale da ricondurre le concentrazioni dei metalli pesanti ai livelli di quelle 
prescritte dal Dlgs. 152/06 (cap. 7) per siti ad uso verde pubblico, privato e residenziale (i 
valori più restrittivi), servirebbero, usando NTA o EDDS (5 mmoli/Kg) come chelanti, circa 
38 o 31 cicli di fitoestrazione; ovviamente ciò è vero se si suppone che la quantità di metalli 
estratta dalla pianta rimanga sempre costante nel tempo, ovvero in condizioni ideali.  
Nella valutazione dei risultati si deve tener conto che il lungo intervallo di tempo in cui 
il terreno in questione è stato sottoposto al processo di contaminazione (circa 45 anni), ha fatto 
sì che gran parte dei metalli tossici sia entrata a far parte delle strutture cristalline dei minerali 
nel suolo, con valori che oscillano dal 74 al 98%, rispettivamente per Pb e As (par. 9.1.2), 
rendendo il processo di fitoestrazione meno efficace. 
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Alla luce dei risultati da noi ottenuti con questo terreno, ritengo che il chelante più 
indicato sia EDDS perché, soprattutto verso Zn e Cu, mostra una maggiore capacità nel 
solubilizzare i metalli e nel favorirne l’assorbimento nella pianta (Fig. 6A) ed una maggiore 
degradabilità (Tab. 10), permettendo una solubilizzazione dei metalli meno protratta nel 
tempo (Fig. 5), rispetto ad NTA. 
Con queste premesse tuttavia non è ancora realizzabile una valida fitoestrazione in 
pieno campo, considerando anche che in tale condizione l’efficienza del processo si riduce 
ulteriormente a causa del minor volume di terreno esplorato dalle radici, della minore quantità 
di fertilizzante presente e delle condizioni atmosferiche che possono deprimere ulteriormente 
lo sviluppo della pianta (Schmidt, 2003a) .  
 
11.2 - Fitoestrazione in successione a specie rinvenute su suoli metalliferi 
Se si esclude l’arsenico, la presenza delle piante endemiche di suoli metalliferi Pinus 
pinaster, Silene paradoxa e Plantago lanceolata favorisce la solubilità dei metalli nel suolo 
rispetto al controllo, soprattutto per quanto riguarda il rame (Fig. 8). Eccetto il cadmio, ove 
l’azione solubilizzante di ciascuna pianta endemica di suoli metalliferi è superiore a quella dei 
due chelanti EDDS ed NTA, le specie più efficaci nella solubilizzazione dei metalli (sempre 
rispetto ai due chelanti) risultano Pinus e Silene: la prima verso il piombo, la seconda verso 
rame e zinco (Fig. 8).  
Per quanto riguarda l’assunzione dei metalli da parte di B. carinata cresciuta in 
successione a Pinus pinaster, Silene paradoxa o Plantago lanceolata, osserviamo che i 
risultati più incoraggianti si ottengono, anche qui, con Silene per quanto riguarda lo Zn e con 
Pinus per quanto riguarda Pb e Cu (Fig. 9). 
L’attività delle 3 piante endemiche di suoli metalliferi si esplica anche a livello del pH 
del suolo: osserviamo infatti un notevole abbassamento rispetto al controllo (7,3 ± 0,3) sia con 
Plantago (5,6 ± 0,5) che con Pinus e Silene (entrambi 5,4 ± 0,2). Considerando che la 
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solubilità dei metalli aumenta col diminuire del pH (Bañuelos e Ajwa, 1999; Tandy et al. 
2004), si può ipotizzare che l’azione solubilizzante di queste piante endemiche di suoli 
metalliferi sia dovuta in buona parte all’abbassamento del pH del suolo, dato che le due piante 
che favoriscono maggiormente la solubilizzazione e l’assorbimento dei metalli in B. carinata 
sono Pinus e Silene, le stesse che determinano il maggiore abbassamento del pH nel suolo. 
Hornburg e Brümmer (1993) riferiscono  che proprio Cd, Zn, Cu e Pb, rispettivamente al di 
sotto dei valori di pH 6,5; 5,3; 4,5 e 3,5 subiscono una forte solubilizzazione ed infatti nelle 
nostre prove proprio il Cd è il metallo che subisce la maggiore solubilizzazione dato che, in 
tutte e tre le successioni con piante endemiche di suoli metalliferi il pH è ampiamente al di 
sotto di 6,5. Si deve tuttavia notare come le differenze di pH nei suoli ove sono state allevate 
Pinus, Silene e Plantago sono scarsamente significative, mentre le differenze nei metalli 
assorbiti da B. carinata in successione a tali specie sono spesso significative (Fig. 9): perciò 
siamo portati a supporre che tale differenza sia dovuta all’azione di essudati radicali specie-
specifici. 
La fitoestrazione con successioni di specie endemiche di suoli metalliferi, esplica in 
alcuni casi un’azione migliore di quella svolta dai due chelanti EDDS ed NTA nel favorire 
l’assorbimento dei metalli da parte di B. carinata: soprattutto Pinus,  a tal riguardo, risulta il 
più valido per Cd e Cu (Fig. 9). 
Tenendo conto del fatto che, la presenza di una pianta sul suolo produce un effetto 
positivo sulla fertilità del terreno e quindi concorre ad avviare un processo di normalizzazione 
del sito contaminato, poiché si sono ottenuti risultati paragonabili ed in alcuni casi superiori a 
quelli ottenuti con la sola applicazione dei due chelanti EDDS ed NTA, ritengo che la 
fitoestrazione in successione od insieme (co-planting) a specie rinvenute su suoli metalliferi 
debba essere ulteriormente studiata e sviluppata come valida alternativa per la rimozione di 
quei metalli che sono più solubilizzabili quando il pH decresce fino a valori prossimi a 4. 
Infatti, al di sotto di tale pH la crescita della maggior parte delle piante viene impedita 
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(Marschner) e quindi la solubilità del Pb, ad esempio, non subirebbe alcun miglioramento 
poichè servirebbe un pH inferiore a 4 (Hornburg e Brümmer, 1993). 
 
11.3 - Esperimenti in idroponica 
Per quanto riguarda l’esperimento con NTA si può notare che, nella prova senza 
chelante quando il Cu viene somministrato come CuSO4, il rame nelle radici è già rilevabile a 
20 minuti ed a 72 h la sua quantità è incrementata di 8 volte passando da 4,8 a 32,5 µmoli/g 
s.s. (Fig. 10A). Nella prova con il chelante, quando il rame è somministrato come NTA-Cu, 
sebbene Cu sia rilevabile anch’esso già a 20 minuti e nonostante subisca anch’esso un 
incremento fino a 72 h (da 0,7 a 3,42 µmoli/g s.s.), è circa 1/10 della quantità di Cu quando 
viene somministrato come CuSO4(Fig. 10 A e C).  
Per quanto riguarda la translocazione del rame nei germogli, vediamo che NTA 
migliora di circa 10 volte il trasporto del rame: si rilevano infatti 1,8 µmoli/g s.s. di Cu2+ senza 
l’uso del chelante e 13,8 µmoli/g s.s. nel trattamento con NTA (Fig. 10B). Rileviamo infine, 
nel trattamento con NTA da solo, una quantità notevole di NTA libero nella parte aerea a 72 h, 
162,1µmoli/g s.s., se la rapportiamo alla quantità di Cu nel trattamento con NTA-Cu ed alla 
quantità di Cu nel trattamento con CuSO4 da solo, rispettivamente 13,8 e 1,8 µmoli/g s.s.(Fig. 
11). 
Dai dati ottenuti si può ipotizzare che il rame entri nella pianta dalle radici complessato 
con NTA solo in quantità marginali, passando dalle zone ove ancora non si è formata la banda 
del Caspary, la zona in prossimità dell’apice delle radici (Crowdy e Tanton, 1970), ed 
eventuali zone ove questa è stata danneggiata; per giustificare quindi il notevole ingresso di 
NTA nei germogli si può supporre che il complesso NTA-Cu si scinda, riuscendo così a 
superare la barriera della banda del Caspary e che il rame venga sequestrato dai numerosi 
gruppi carbossilici (-COOH) dell’apoplasto radicale che fungono da scambiatori cationici 
oppure che si leghi in forma non ionica a gruppi contenenti azoto di proteine o glicoproteine 
 94 
di ectoenzimi presenti sulla parete cellulare (Van Cutsem e Gillet, 1982); NTA invece, una 
volta scisso dal metallo, probabilmente viene rapidamente trasportato nella parte aerea dal 
flusso xilematico. 
Per quanto riguarda la somministrazione di rame in presenza di EDDS, si può vedere 
che il comportamento è molto  simile a quello di NTA-Cu: osserviamo infatti che il rame, 
quando si effettua il trattamento con EDDS, entra in quantità minore nelle radici della pianta 
ed infatti anche le due concentrazioni riscontrate, NTA-Cu e EDDS-Cu, a 72 h sono 
paragonabili: 3,42 e 3,08 µmoli/g s.s. rispettivamente (Fig. 10A). Anche in questo caso, come 
per NTA, possiamo supporre che EDDS e rame non siano legati assieme quando oltrepassano 
la banda del Caspary. Nella parte aerea a 72 h invece vediamo che la quantità di rame legata 
ad EDDS è circa il doppio di quella che si riscontra nella prova con NTA-Cu, rispettivamente 
26,3 e 13,8 µmoli/g s.s. (Fig. 10B), probabilmente per la sua maggiore affinità con il rame che 
gli permette di strapparlo dalle pareti cellulari della radice prima di essere translocato dal 
flusso xilematico. Tutto questo in accordo con Chaney et al., (1972) e Marschner et al., (1986) 
i quali teorizzavano che alla base dell’assorbimento di un metallo e del suo chelante nella 
pianta ci fosse un meccanismo di “splittaggio” del complesso per permetterne il passaggio a 
livello della banda del Caspary, oppure che alcuni chelanti fossero in grado di danneggiare le 
membrane cellulari sequestrandone i cationi costitutivi Zn2+ e Ca2+ (Vassil et al., 1998; 
Epstein et al., 1999) permettendo così il passaggio del complesso chelante-metallo. 
 
11.4 - Aminoacidi del succo xilematico 
Dalle prove effettuate su B. carinata cresciuta in eccesso di rame (2,5 e 5 µM) rispetto 
ad un controllo (0,12 µM) si è visto che esiste una correlazione positiva tra rame 
somministrato in soluzione nutritiva e rame che si è rinvenuto nel succo xilematico (Fig. 14). 
Osserviamo che la quantità di rame chelato presente nel succo xilematico di B. carinata, nel 
nostro caso in condizione di CuSO4 5 µM nella soluzione nutritiva, è circa 67,4% (Tab. 12) 
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mentre in altri lavori si riscontrano valori maggiori: 99% in girasole (Graham, 1979); 99,6% 
in cicoria e 99,7% in pomodoro (Liao et al., 2000). 
Al tempo stesso si osserva che gli aminoacidi del succo xilematico che subiscono un 
forte incremento (superiore al 100%) nella loro concentrazione, a seguito del trattamento con 
CuSO4  
5 µM rispetto al controllo (0,12 µM), risultano glutammina, treonina, prolina, metionina e 
istidina (Fig. 13); quest’ultima inoltre risulta presente in maggiore concentrazione (21,4 
µg/ml), assieme alla nicotianamina (17,7 µg/ml), di un ordine di grandezza rispetto alla media 
degli altri aminoacidi, di circa 13 volte maggiore (Tab. 11).    
Dai risultati degli esperimenti sulle soluzioni xilematiche troviamo (Fig. 15) che i due 
aminoacidi più coinvolti nella chelazione del rame risultano prolina ed istidina e, dalle prove 
effettuate (Fig. 16), riteniamo che istidina sia l’aminoacido più importante nella chelazione del 
rame, in B. carinata trattata per 3 giorni in soluzione nutritiva con CuSO4 5 µM. Liao et al., 
(2000) hanno invece trovato che per pomodoro e per cicoria cresciute con CuSO4 (315 µM), 
l’aminoacido più importante nella chelazione del rame nel succo xilematico è la nicotianamina 
mentre in altre piante sembra invece che l’aminoacido maggiormente indotto in presenza di 
Cu sia la prolina (Bassi e Sharma, 1993 a,b; Alia e Saradhi, 1991), per cui si può ritenere che 
differenti specie, in condizioni di un eccesso di Cu, utilizzino differenti aminoacidi per la sua 
chelazione. 
Nel trattamento in rame-carenza si può vedere che gli aminoacidi che incrementano 
maggiormente rispetto al controllo sono: metionina, nicotianamina, glicina e treonina (Fig. 
18). Dai nostri esperimenti sulla conducibilità delle soluzioni xilematiche risulta che il ruolo 
più importante nella chelazione del rame in condizione di rame carenza è riservato a  
nicotianamina. Si può osservare che questa viene sintetizzata in quantità notevole, dopo la 
metionina, in rame carenza, 82,3 µg/ml, risultando (in percentuale) il secondo aminoacido che 
presenta il maggior incremento passando dalla condizione di controllo a quella di privazione 
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di rame (Fig. 18). Dobbiamo tener comunque presente che la metionina è, assieme all’acido 
mugineico, il precursore della sintesi della nicotianamina (Sharma e Dietz, 2006). La 
concentrazione di nicotianamina si riduce passando alla condizione di eccesso di rame (5 µM), 
risultando comunque in tal caso il 2° aminoacido più abbondante (17,7 µg/ml) (Tab. 11). 
Tenendo conto del fatto che la nicotianamina è un buon trasportatore (Takahashi et al., 2003) 
si può ipotizzare che, contrariamente alla prolina ed all’istidina che secondo i  nostri risultati 
si legano al rame per ridurne la tossicità, il suo ruolo in B. carinata sia legato soprattutto alla 
chelazione del rame nel succo xilematico ed alla sua translocazione nella parte aerea in 























APCAs = Acidi aminopolicarbossilici  
Arg.   = Arginina  
Ac.Asp. = Acido aspartico 
Ac.Glut. = Glutammina  
Aspar.  = Asparagina 
ATP   = Adenosinatrifosfato 
AtIRT1  = Arabidopsis thaliana Iron Regulated Transporter 
 
CDF   = Cation-Diffusion-Facilitator 
CDTA  = Acido Trans 1,2-cicloexilene dinitro tetraacetico  
Ciste.  = Cisteina  
COPT  = Copper Transporter Protein 
c-hpi   = esoso fosfato isomerasi  
c-mdh   = malato deidrogenasi citosolica  
CSC   = Concentrazioni Soglia di Contaminazione 
CSR  = Concentrazioni Soglia di Rischio 
Cys  = cisteina 
 
DCT1   = Divalent Cation Transporter 1 
DMT1  = Divalent Metal ion Transporter 1 
DTPA  = Acido Dietilentriaminopentacetico  
 
EEA  = European Environment Agency 
EDDHA = Acido Etilenediamino-N,N’bis-[o-idrossifenil] acetico  
EDDS  = Acido etilendiaminodisuccinico 
EDTA   = Acido etilendiaminotetracetico  
EGTA  = Acido Etilen-bis [oxietilenetrinitrilo] tetracetico  
 
Fenil-ala. = Fenil-alanina  
 
GABA  = Acido γ–aminobutirrico  
Glic.  = Glicina  
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Glu  = Glutammina 
Glut.  = Acido glutammico 
 
HBED  = Acido N-N’-di-[2-idrossibenzil]-etilendiamino N,N’ diacetico 
HEDTA = Acido Idrossietilenediaminotetracetico  
HEIDA = Acido N-2-idrossietiliminodiacetico  
HEPES  = [ 4-(2-idrossietil)-1-acido piperazinetansulfonico 
HMA  = Heavy Metal ATP-asi 
 
Isoleu.  = Isoleucina 
Istid.  = Istidina  
 
Leu.  = Leucina  
Lis.  = Lisina 
 
Mi.PA.F = Ministero delle Politiche Agricole Alimentari e Forestali 
Me  = Metallo 
MES   = Acido (2-[N-Morpholino]etano sulfonico  
MeSeCys = Metilseleniocisteina  
Met.  = Metionina  
MT  = Metallotioneine 
 
NA  = nicotianammina 
NAAT  = NA-aminotransferasi  
NADPH = Nicotinammide-adenina-dinucleotide-fosfato ridotta 
NAS   = nicotianammina-sintasi  
NRAMP  = Natural Resistance Associated Macrophage Protein 
NTA  = Acido Nitrilotriacetico  
Nicot.  = Nicotianamina  
NLMWOA  = Acidi organici naturali a basso peso molecolare 
 
PC   = fosfatidil-colina  
PCs  = fitochelatine 
PE   = fostatidiletanolamina 
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PM  = Plasma membrana 
PR   = pathogenesis related 
PSI  = Fotosistema I 
PSII  = Fotosistema II 
PTC  = fenilisotiocianato  
Pro  = Prolina 
PVP   = Polivinilpirrolidone  
 
RAN  = Responsive to antagonist 
ROS  = Reactive Oxigen Species 
 
S  = Solfo 
SeCys  = Selenio-cisteina 
Ser.  = Serina 
 
TCE   = Tricloroetilene  
TEA  = Trietilammina 
Thr.  = Treonina   
Tir.  = Tirosina  
Treo.  = Treonina 
Tris   = [ tris(idrossimetil)-aminometano 
TNT   = Trinitrotoluene 
 
Val.  = Valina  
 
WHO  = World Health Organization 
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